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El mejillón dorado, Limnoperna fortunei (Dunker, 1857) fue introducido en forma 
accidental en América del Sur, por el agua de lastre de buques transoceánicos, en los 
principios de la década del ´90. Se trata de una especie gonocórica, dulciacuícola, con 
fertilización externa, cuya larva veliger vive aproximadamente cuatro semanas en el 
plancton antes de fijarse a cualquier sustrato duro para convertirse en juvenil. La 
longevidad de esta especie es de aproximadamente tres años. Este bivalvo es 
considerado como una especie invasora en la cuenca del Plata. Posee características 
morfo-funcionales semejantes a las del mejillón cebra, Dreissena polymorpha (Pallas, 
1771) en el Hemisferio Norte. Ambas especies, cada una en su área de distribución, 
impactan sobre el funcionamiento de los ecosistemas nativos y obstaculizan el 
funcionamiento de las plantas industriales que utilizan agua de río cruda en sus 
sistemas. En este trabajo de tesis se propone establecer las características 
poblacionales de L. fortunei en un ambiente humano invadido (Central Hidroeléctrica 
Yacyretá); evaluar distintos biocidas de origen orgánico para la prevención/control de 
L. fortunei; y estimar el impacto causado por esta especie sobre la fauna de bivalvos 
infaunales, en particular sobre Corbicula fluminea (Müller, 1774). 
Se analizaron muestras recolectadas en dos sectores distintos de la Central 
Hidroeléctrica Yacyretá (CHY) Se determinó la densidad y biomasa de los individuos 
asentados en cada sector de la CHY. Se descompusieron las distribuciones de 
frecuencia de tallas (DFTs) para seguir el crecimiento de las cohortes. Se ajustó el 
modelo de crecimiento de von Berntalanffy para tres conjuntos de muestras. Los 
valores de la constante de crecimiento (k) variaron entre 1,39 y 1,60; el largo máximo 
asintótico (L) varió entre 29,47 y 33,68 mm.  
Se hallaron diferencias significativas  entre sectores en la talla media en ambos 
períodos de muestreo (primer período, H = 3434; p < 0,000; segundo período, H = 
2541; p < 0,000). Además se hallaron diferencias significativas en la densidad media 
total (H = 6,074; p < 0,0137) y de juveniles (H = 9,168; p < 0,0025) en el primer período 
de muestreo y en la biomasa en el segundo período de muestreo (H = 3, 8628; p < 
0,0494). Estas diferencias podrían ser explicadas por diferentes velocidades de 
corriente del agua en los distintos sectores de la CHY.  
Se realizaron ensayos de toxicidad aguda con cuatro productos de origen 
vegetal. Tres productos (ECOTEC®-L, ECOTEC®-MC y ECOTEC®-UA) son preparaciones 
comerciales de taninos del quebracho colorado (Schinopsis balansae), y el cuarto una 
solución preparada en base al aceite del árbol de Nim (Azadirachta indica). En el caso 
de los productos ECOTEC®, las CL50 para estadios larvales variaron entre 138 y 160 mg / 
L; las CL50 para individuos de 13 ± 1 mm variaron entre 160 y 983 mg / L y las CL50 para 
individuos de 19 ± 1 mm variaron entre 442 y 1273 mg / L. En el caso del preparado en 
base al aceite de Nim, la CL50 para estadios larvales fue de 8 µl / L, y para los distintos 
estadios adultos variaron entre 122 y 249 µl / L. Existió superposición entre las CL50 
calculadas con la solución de aceite de Nim y las especies no blanco y no existió 
superposición entre las CL50 para larvas con productos ECOTEC® y las calculadas para 
especies no blanco. Sobre la base de estos resultados, se recomienda la utilización de 
los productos ECOTEC® como larvicidas y el derivado de aceite de Nim en sistemas 
cerrados.  
Se realizaron ensayos en laboratorio para evaluar el efecto producido por la 
adhesión de Limnoperna sobre un bivalvo infaunal: Corbicula fluminea. Se llevaron 
acabo ensayos en medio controlado con dos proporciones de adhesión distintas. Se 
hallaron diferencias significativas entre la pendiente de cada ensayo y su respectivo 
control (p < 0,05). La pendiente del ensayo 2 difirió significativamente de cero (p = 
0,0243). La máxima reducción obtenida en el IC fue de aproximadamente un 20 % con 
respecto al control en el ensayo 2. Estos ensayos demuestran una disminución de la 
condición de C. fluminea ocasionados por el fouling de L. fortunei. Similares resultados 
caben encontrarse con bivalvos infaunales nativos. Sin embargo deben tomarse 
recaudos a la hora de extrapolar estos resultados a escalas ecosistémicas dada la corta 
duración de los ensayos realizados en esta tesis doctoral. 
 Finalmente, se realizó un análisis bibliométrico sobre las publicaciones 
realizadas sobre C. fluminea,  D. polymorpha y L. fortunei durante el período 1989 
hasta la actualidad. Se clasificó a las mismas según la categoría de la publicación. Se 
hallaron 938 publicaciones con D. polymorpha,  90 con L. fortunei y 259 con C. 
fluminea. La categoría con mayor cantidad de publicaciones es la observacional, 
seguida de la experimental. La categoría control y manejo es la menos representada en 
las tres especies (cero publicaciones para L. fortunei y C. fluminea, diez para D. 
polymorpha). Se discuten las implicancias de estos resultados en el estudio de L. 
fortunei.  
 La presente tesis permite concluir: 1) existe variación en el asentamiento de L. 
fortunei relacionadas con las condiciones ambientales en la CHY (extremo vs. centro); 
2) las constantes del modelo de crecimiento de von Bertalanffy fueron mayores en la 
CHY que aquellas estimadas para un clima templado y menores que las estimadas para 
uno subtropical; 3) los biocidas orgánicos de origen vegetal se presentan como una 
opción válida de control del asentamiento de L. fortunei en instalaciones humanas; sin 
embargo, su aplicación en el medio natural requieren estudios específicos en el 
campo; 4) En cuanto a la interacción entre L. fortunei y los bivalvos infaunales, pudo 
comprobarse que el mejillón dorado produce un estrés por fouling sobre C. fluminea 
dependiendo del grado de adhesión; y 5) el estudio bibliométrico demuestra una 
menor tendencia a trabajar con el control y el manejo de los bivalvos invasores que en 
otros aspectos relacionados a la biología y la ecología de estas especies. Se recomienda 
un mayor enfásis en la difusión de los problemas ocasionados por la invasión del 
mejillón dorado y el desarrollo de líneas de investigación tendientes a controlar / 







The golden mussel, Limnoperna fortunei (Dunker, 1857) was accidently introduced by 
transoceanic ship ballast water in South America in early 1990’s. The golden mussel is 
a gonochoric freshwater mussel, with external fertilization and indirect development, 
the veliger larvae lives four weeks in the plankton until it settles onto a hard substrate 
and becomes a young mussel. Its life span is about three years. L. fortunei is 
considered as an invasive species in del Plata basin. The golden mussel has morpho-
functional characteristics similar to other invasive species, the zebra mussel, Dreissena 
polymorpha (Pallas, 1771) in the northern hemisphere. Both species have impacted on 
natural ecosystems and facilities which use raw water. The present contribution 
proposes to determinate population characteristics of L. fortunei in an invaded man-
made environment (Central hidroeléctrica Yacyretá); to evaluate different organic 
biocides to prevent / control L. fortunei and to estimate the impact caused by L. 
fortunei over the infaunal bivalves, in particular about Corbicula fluminea (Müller, 
1774). 
There were analyzed samples collected in two different sampling periods in the 
Central Hidroeléctrica Yacyretá (CHY) Density and total biomass of the settled 
populations were estimated. Data on total shell length  were used to calculate monthly 
size frequency distributions. Each frequency distribution was adjusted to a normal 
curve by means of von Bertalanffy growth model The model was adjusted to three 
groups of samples. Growth constant (k) ranged between 1.39 and 1.60; maximum 
asymptotic length ranged between 29.47 and 33.68 mm. 
Statistically significant differences were obtained for medium size in both 
sampling periods (first period, H = 3434; p < 0,000; second period, H = 2541; p < 0,000). 
Also, significant differences were obtained in total density (H = 6,074; p < 0,0137) and 
in young-of-the-year mussels (H = 9,168; p < 0,0025) in the first sampling period and in 
biomass in the second sampling period (H = 3, 8628; p < 0,0494). These differences can 
be explained through different water currents between sectors of the CHY. 
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There were made acute toxicity tests with four vegetal compounds. Three 
compounds (ECOTEC®-L, ECOTEC®-MC y ECOTEC®-UA) are commercial preparations of 
quebracho colorado (Schinopsis balansae) tannins’ and the fourth is a customized 
solution based in Neem’s tree oil. For ECOTEC® products, LC50 of larvae ranged 
between 138 and 160 mg / L; LC50 of 13 ± 1 mm adult mussels ranged between 160 
and 983 mg / L; and LC50 of 19 ± 1 mm adult mussels ranged between 442 and 1273 mg 
/ L. For Neem’s oil, LC50 of larvae was 8 µl / L and LC50 of adult mussels ranged between 
122 and 249 µl / L. There was overlapping between LC50 estimated for Neem’s oil and 
non-target species and with LC50 estimated for adult mussels with ECOTEC® products; 
and there wasn’t overlapping between LC50 estimated for larvae with ECOTEC® 
products and non-target species. We recommend ECOTEC® products as larvicidae and 
Neem’s oil derivation only in closed systems. 
Laboratory trials were performed to evaluate the effect of Limnoperna’s 
adhesion to an infaunal bivalve, the introduced corbiculidCorbicula fluminea. 
Individuals of both species were acclimatized in 200 L aquaria in the laboratory. There 
were used C. fluminea individuals between 16 and 23 mm high. An equivalent of 20 ± 
10 % (Assay 1) and 50 ± 10 % (Assay 2) wet weight of living L. fortunei was added to 
each C. fluminea. Two assays were made. (Assay 1 = 45 C. fluminea for each aquaria; 
Assay 2 = 60 C. fluminea for each aquaria) with L. fortunei added to C. fluminea were 
hold in aquaria (3 treatments and 1 control). Ten individuals were taken randomly out 
every 15 days to calculate their condition index (CI). This CI was used to estimate the 
stress of C. fluminea caused by the presence of L. fortunei. Regression analysis was 
used to compare treatment with control. There were significant differences between 
the treatment and control slope in both assays (p < 0,05). Assay 2’s slope was 
significantly different from zero (p = 0,0243); The biggest difference between 
treatment and control (~ 20%) was observed in Assay 2. Possible effects of Limnoperna 
adhesion onto Corbicula and native infaunal bivalves are discussed. 
 Finally, a bibliometric study of scientific literature dealing with the three 
species of invasive bivalves (C. fluminea, D. polymorpha and L. fortunei) from 1989 to 
date, was undertaken. Publications were classified in topics. Results showed 938 
publications on D. polymorpha, 90 on L. fortunei and 259 on C. fluminea. Topic 
categories with the largest number of publications were the Observational and the 
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Experimental respectively. Conservation and Management were the topics with fewer 
publications (zero for C. fluminea and L. fortunei, ten for D. polymorpha). The 
significance of these results for the study of L. fortunei is discussed. 
This PhD thesis leaves us the following conclusions: 1) there is a variation in the 
colonization of L. fortunei in the CHY (extreme sector vs. central sector) related to 
environmental variables; 2) von Bertalanffy’s growth constants were higher in the CHY 
than those estimated for a template region and lower than those estimated for a 
subtropical region; 3) organic biocides are shown to be useful as control agents in 
man-made facilities, but its use in a natural environment must be studied with more 
detail; 4) according to the interaction between L. fortunei and infaunal bivalves, we 
could establish that  the golden mussel causes stress by fouling over C. 
fluminea according with the degree of fouling; 5) a bibliometric study related to 
invasive bivalves shows that there are more studies done on descriptive problems than 
on control measures. It is recommended to give more emphasis to disseminating the 
problems caused by the golden mussel and to the scientific agendas that consider 
control / management as objectives. 
 
 














1.1 Biología de las invasiones 
 
Las invasiones biológicas, entendidas como el arribo y la dispersión de especies fuera 
de su área de distribución natural, fueron inicialmente definidas por Elton (1958) y 
desde entonces su estudio ha ido incrementándose incesantemente (e.g. Bampfylde et 
al. 2010; Davis 2006, 2009; Puth & Post 2005; Richardson & Pyšek 2008). El interés que 
este fenómeno suscita radica en los problemas que estas especies pueden generar, 
tanto para la salud y la economía humanas (muchas de estas especies son vectores de 
enfermedades o plagas de cultivos), como para los ecosistemas invadidos. Así, existe 
un amplio consenso sobre el hecho de que las especies invasoras (EI) son una de las 
primeras causas de pérdida de biodiversidad a nivel mundial (se considera a la 
modificación del ambiente como la primera causa) (Clavero & García-Berthou 2005; 
Rahel 2000, 2002; Ricciardi 2004, 2007; Vitousek et al. 1997), y la primera causa en 
islas, lagos y áreas protegidas (Blackburn et al. 2004; Reaser et al. 2007; Sala et al. 
2000; Towns et al. 2006). A modo de ejemplo, el Programa Mundial para las Especies 
Invasoras (GISP, Global Invasive Specialist Group) menciona que las EI afectan al 30% 
de las especies de aves, al 11% de las especies de anfibios y al 8% de las especies de 
mamíferos amenazadas de extinción (GISP 2006). 
Las especies invasoras se encuentran en todos los grupos de organismos: e.g. 
vertebrados, invertebrados, algas, árboles, hongos y bacterias (Galil 2000; Novillo & 
Ojeda 2008; Richardson & Pyšek 2006; Seiden et al. 2010; Wolfe & Klironomos 2005), 
en ecosistemas (e.g. bosques, pastizales, estuarios, ríos, mares,) y en todas las 
regiones del mundo (Bax et al. 2003; Blackburn et al. 2004; Clarke et al. 2005; Grosholz 
2002; Strayer et al. 1999; Zalba & Villamil 2002). Las EI no solo pueden desplazarse a 
regiones antes inaccesibles para ellas sino que las tasas a las que estos 
desplazamientos ocurren son muy superiores a las registradas en otras eras geológicas 
(Ricciardi 2007; Rodríguez 2001). 
Sin embargo, y a pesar de que los casos reportados de EI son cada vez más 
numerosos, los mecanismos por los que estas afectan a la biodiversidad no están 
completamente comprendidos, dada la cantidad de variables involucradas y al hecho 
de que cada caso es contexto-dependiente, pudiendo variar entre especies y 




ecosistemas. Se han postulado múltiples causas por las que las EI afectan al resto de 
las especies, entre ellas: competencia, transmisión de enfermedades, hibridación, 
depredación, cambios en la estructura trófica, en la dinámica hídrica y en el ciclo de 
nutrientes, etc. (e.g. Bøhn et al. 2008; Darrigran et al. 1998; Davis 2003; Ellstrand 2009; 
Mack et al. 2000; Schierenbeck & Ellstrand 2008; Simberloff 2001a, 2005, 2010, 2011a; 
Sousa et al. 2009; Tompkins et al. 2003). Conjuntamente, las hipótesis propuestas para 
explicar estos fenómenos también son numerosas, entre ellas: incremento de 
habilidades competitivas (evolution of incresed competitive ability, EICA) (Blossey & 
Nötzold 1995), armas novedosas (novel weapons) (Bais et al. 2003; Callaway & 
Ridenour 2004; Colautti et al. 2004), nichos vacantes (Arndt 2006;), recursos 
fluctuantes (Davis et al. 2000), liberación del enemigo (enemy release hypothesis) 
(Keane & Crawley 2002; Mitchell & Power 2003), invasional meltdown (Simberloff & 
Von Holle 1999), entre otras (ver Catford et al. 2009 para una revisión de las mismas). 
Si bien muchas de estas hipótesis han sido postuladas para plantas, pueden ponerse a 
prueba en cualquier taxa. 
Actualmente, existe una tendencia a hallar reglas generales en la biología de las 
invasiones (e.g. Blackburn et al. 2011; Simberloff 2010), en donde una de la mas 
establecidas es la regla del 10, propuesta por Williamson y Fitter (1996), según la cuál 
una de cada diez especies introducidas se vuelve naturalizada, y una de cada diez 
especie naturalizada se vuelve invasora. Como mencionan Richardson y Pyšek (2006), 
al hacer la cuenta hacia atrás por cada EI se deberían asumir 100 especies 
introducidas. Al observar las más de 150 especies establecidas en los grandes lagos en 
América del Norte (Ricciardi 2001; Ricciardi & MacIsaac 2000), o el número de especies 
vegetales establecidas en Europa y Nueva Zelanda (1.568 y 2.319, respectivamente) 
(Richardson & Pyšek 2006), se puede observar la magnitud del problema. Lo mismo 
ocurre en otras regiones del mundo. En las costas marinas de Argentina y Uruguay se 
contabilizaron 31 especies introducidas (Orensanz et al. 2002) y en las costas marinas 
de Chile, 32 especies introducidas de invertebrados y algas (Castilla et al. 2005). Este 
relativo bajo número de especies introducidas puede deberse a múltiples razones: 
pobre conocimiento de las comunidades, falta de estudios sistemáticos, ambientes 
poco disturbados, escaso comercio internacional, entre otras (Boltovskoy et al. 2011; 




Castilla et al. 2005; Darrigran & Damborenea 2005; Levine & D’antonio 2003; 
Meyerson & Mooney 2007; Orensanz et al. 2002). 
Sin embargo, la regla del 10 ha sido cuestionada, en particular el bajo 
porcentaje de especies introducidas que se vuelven invasoras. Según Jeschke y Strayer 
(2005) una proporción mucho mayor de las especies introducidas (aproximadamente 
un 50%) alcanzan distintas etapas (i.e. establecidas e invasoras) en el proceso de 
invasión. Según Jeschke (2008) el 63% de las aves introducidas y el 34% de los 
mamíferos, se vuelven invasores (Jeschke 2009; Rodriguez-Cabal et al. 2009). Estos 
ejemplos demuestran que no pueden establecerse reglas generales que se apliquen a 
todos los casos. No obstante, e independientemente de cuál sea la proporción de 
especies introducidas que se vuelven invasoras, se sabe que: (1) cada vez es mayor el 
número de especies movilizadas fuera de su área de distribución original (Darrigran, 
2002; Hulme 2009; Karatayev et al. 2007a; Levine & D’antonio 2003), y (2) cuántas más 
especies se movilicen, más especies se volverán invasoras (Lockwood et al. 2009; 
Ricciardi & Kipp 2008).  
 
1.2 Especies invasoras: definiciones 
 
Falk-Petersen et al. (2006) realizaron un compendio de los términos utilizados 
en biología de las invasiones para referirse a las especies, entre ellos: especie indígena, 
especie nativa, endemismo, especie naturalizada, extranjera (alien), introducida, 
exótica, transferida, transplantada, inmigrante, establecida, invasiva, invasora, peste, 
plaga, maleza. Muchos de estos términos son sinónimos y hacen referencia a un 
momento particular en el proceso de invasión, y al comportamiento de cada especie. 
Una especie animal que afecte un cultivo podría ser considerada como peste o plaga, 
mientras que una especie vegetal que afecte a ese u otro cultivo sería considerada 
como maleza. En vista de los 145 términos listados por Falk-Petersen et al. (2006) y de 
los debates alrededor del tópico (Colautti & MacIsaac 2004; Colautti & Richardson 
2009; Richarson & Pyšek 2006; Richardson et al. 2008; Valéry et al. 2008; Wilson et al. 
2009) hallar una definición precisa de EI no es tarea sencilla, y su búsqueda excede los 
alcances de esta tesis. Sin embargo, establecer la problemática al respecto y definir 




claramente que se entiende en este trabajo de tesis por EI es pertinente, dado que la 
definición que se adopte no solo debe explicar lo que se está estudiando, sino por qué 
se lo está estudiando. La definición que se adopte dará cuenta del marco teórico en el 
que se desarrolla este trabajo de tesis.  
 Según Valéry et al. (2008), los dos enfoque más difundidos para definir a las EI 
han sido el biogeográfico (Richardson et al. 2000; Wilson et al. 2009) y el de impacto 
ocasionado (Davis & Thompson 2000, 2002). Según el criterio biogeográfico, una 
especie debe superar una barrera geográfica (e.g. un océano o una montaña) o una 
distancia dada (más de 100 km, según Richardson et al. 2000) para ser considerada 
invasora. Como ocurre con la regla del 10, la distancia propuesta de 100 km es 
orientativa: aproximadamente unos 12 km separan a la Isla Grande de Tierra del Fuego 
del continente americano, pero han sido suficientes para evitar la dispersión del castor 
americano (Castor canadensis) en el mismo (e.g. Lizarralde et al. 2004). 
Según el criterio de impacto, una especie debe provocar un impacto mayor en 
el ecosistema en el que se dispersa para ser considerada invasora (Davis & Thompson 
2000, 2002). 
Estos dos criterios no están exentos de inconvenientes. Por ejemplo, ¿qué es un 
impacto mayor?: 
 ¿La extinción de las especies? (Simberloff 2005)  
 ¿La introducción de un “ingeniero del ecosistema” que modifique el ambiente 
invadido? (Strayer et al. 1999; Sousa et al. 2009; Vitousek & Walker 1989)  
 ¿La introducción de un depredador tope? (Witte et al. 1992). 
En cuanto al criterio biogeográfico, este presenta al menos dos inconvenientes. 
Uno de ellos es el representado por las especies criptogénicas (Carlton 1996): especies 
cuyo origen es dudoso. Por ejemplo, Perna perna (Lineaus 1758), distribuida 
ampliamente en las costas brasileras y uruguayas, no está presente en los registros 
fósiles del cuaternario, ¿cuál es el rango de distribución original de esta especie? 
(Orensanz et al. 2002). Otro ejemplo: de las 61 especies encontradas en un estudio de 
zoobentos en la bahía de la Isla Grande (Brasil), 26 especies fueron consideradas 
nativas, 10 como introducidas y 25 como criptogénicas (Ignacio et al. 2010). La 
magnitud del problema de las EI en esta bahía cambia de acuerdo al estatus que se le 




dé a las 25 especies criptogénicas (más de la mitad de las especies podrían ser 
introducidas). 
El segundo de los inconvenientes del criterio biogeográfico, está dado por 
aquellas especies nativas que modifican su comportamiento siguiendo algún disturbio. 
Por ejemplo, Dendroctonus ponderosae (Hopkins, 1902), conocido como escarabajo 
descortezador, amplió su rango de distribución, favorecido por un aumento de las 
temperaturas (Hicke et al. 2006; Williams & Liebhold 2002), afectando más de 20 
millones de hectáreas de bosques nativos en los Estados Unidos, con pérdidas del 
orden de 1,5 billones de dólares (Dale et al. 2001). Se reportaron ejemplos similares en 
otras especies: los pastos Phalaris arundinacea, en Norteamérica y Elymus athericus, 
en Europa (Kercher & Zedler 2004; Kercher et al. 2007; Valéry et al. 2004), y muchas 
coníferas en Sudáfrica (Richardson 2006). Si bien estos casos son menos numerosos, 
no se puede dejar de considerar su existencia (Simberloff 2010). 
En vista de estos inconvenientes, el enfoque propuesto por Valéry et al. (2008), 
considera el proceso de invasión per se. Según este punto de vista, no importa el 
origen de la EI o la dimensión del impacto provocado por ésta, criterios siempre 
abiertos a subjetividades (Simberloff 2005; Valéry et al. 2008), sino que interesa la 
forma en que el proceso de invasión ocurre. La definición del proceso de invasión 
sugerida por Valery et al. (2008) es la siguiente: una invasión biológica consiste en una 
especie que adquiere una ventaja competitiva, siguiendo la desaparición de obstáculos 
naturales a su proliferación, lo que le permite dispersarse rápidamente y conquistar 
nuevas áreas dentro del ecosistema receptor, en el que se vuelve dominante. 
Considerar la invasión como un proceso tiene la ventaja de proporcionar una 
definición más inclusiva que los dos criterios anteriormente citados, ya que permite 
incluir como EI a especies nativas, o a aquellas cuyo impacto aún esté por 
determinarse. Otra ventaja de ver la invasión como un proceso es que permite evaluar 
el fenómeno a nivel poblacional y no a nivel de especie, ya que distintas poblaciones 
de una misma especie muestran comportamientos diferentes a lo largo de su área de 
distribución (Colautti & MacIsaac 2004; Ehrenfeld 2010). Por ejemplo, la dinámica 
poblacional del mejillón “quagga”, Dreissena rostriformis bugensis (Andrusov, 1897), es 
muy diferentes en las cuencas de los ríos Danubio, Dniéper, Don y Volga, en Europa 
(Zhulidov et al. 2009). No obstante, ésta definición tampoco está exenta de 




inconvenientes. Primero, determinar la dominancia de una especie en la comunidad no 
siempre es sencillo; segundo, sí una especie está ampliamente distribuida en el 
ambiente y a la vez no es dominante (Colautti & MacIsaac 2004), este criterio fallaría 
en considerarla una EI.  
Cada una de las definiciones consideradas (biogeográfica, de impacto y de 
dominancia) presenta carencias. El criterio biogeográfico es el más práctico, y el que 
permite en principio, un mejor manejo de las especies en tránsito desde su lugar de 
origen (Hulme 2006). El criterio de impacto permite definir prioridades de manejo, 
concentrando los recursos en las especies más problemáticas. El criterio propuesto por 
Valéry et al. (2008) permite estudiar o controlar una especie que por su 
comportamiento dominante afecte la estabilidad de una comunidad (Larson 2008). 
Siguiendo lo que Davis (2006) definió como la “vía eltoniana” de la biología de la 
invasiones, se parte del hecho de que las EI son un problema para la biodiversidad y, al 
menos algunas de ellas, son un importante problema socioeconómico (Darrigran 2006; 
GISP 2006; Pimentel et al. 2005). Siguiendo a Larson (2008), lo importante desde el 
punto de vista de la conservación radica en cuándo una especie se vuelve dominante 
en un ecosistema, y cuál es su efecto en dicho ecosistema. No hay que olvidar que el 
objetivo implícito del control o la erradicación de las EI es la prosperidad de la(s) 
especie(s) amenazada(s) por ellas (Mack & Lonsdale 2002). 
Es preciso enfatizar que en este trabajo de tesis se hará referencia a especie 
invasora (EI) por sobre otras opciones posibles, como por ejemplo especie exótica 
invasora (EEI) o especie introducida invasora (EII), porque las EI son un problema 
medioambiental, independientemente de su origen, de cómo arribaron y de la 
magnitud del problema, y es por esto que se las estudia y se intenta su control. Así, 
siguiendo un criterio de dominancia (Larson 2008), se entiende como EI a cualquier 
especie que manifieste, en una fracción o la totalidad de su rango de distribución, un 
comportamiento invasor (i.e. una dominancia que amenace la supervivencia de una o 
más especies en la comunidad receptora). Para finalizar, como mencionan Pyšek y 
Richardson (2006) y Valéry et al. (2009), la clasificación como EI debería estar dada por 
medidas objetivas de crecimiento poblacional y dispersión, las cuales pueden ser 
comparadas y cuantificadas, y no por la dicotomía nativa vs. exótica (Chew & Hamilton 
2011). 




1.3 Caso de estudio: el mejillón dorado, Limnoperna fortunei  
 
El mejillón dorado, Limnoperna foturnei (Dunker, 1857) (Figura 1.1a) es un bivalvo 
dulciacuícola originario del sudeste asiático (Morton 1973, 1977; Ricciardi 1998; Wang 
et al. 2007) que fue introducido al estuario del Río de la Plata a principios de la década 
de 1990 vía agua de lastre de las embarcaciones transoceánicas (Darrigran & Pastorino 
1995; Pastorino et al. 1993). L. fortunei presenta la morfología valvar típica de la 
familia Mytilidae (para una descripción detallada ver Morton 1973; Darrigran & 
Damborenea 2006b) y una coloración distintiva, que le confiere su nombre vulgar. No 
obstante, esta coloración (amarilla dorada) puede variar entre las poblaciones 
(Darrigran & Damborenea 2006b).  
 
1.3.1 Modo y ciclo de vida 
 
Limnoperna fortunei es una especie de 3 a 4 cm de longitud (Darrigran 2002), siendo la 
máxima registrada de 6 cm (Iwasaki & Uryu 1998); gonocórica y con fecundación 
externa. Las gametas femeninas y masculinas son liberadas en el agua cuando esta 
alcanza una temperatura de aproximadamente 16 ºC (Darrigran et al. 1999, 2003). Las 
larvas permanecen en el plancton entre dos y tres semanas, antes de 
metamorfosearse en un juvenil y adherirse a cualquier sustrato duro (Darrigran 2002); 
para una descripción del ciclo larval ver Cataldo et al. (2005), dos Santos et al. (2005), 
Ezcurra de Drago et al. (2006).  
El mejillón dorado presenta un estilo de vida bentónico, agregado epifaunal, 
adherido mediante mediante fibras proteicas (biso) (Figura 1.1 b-d; Figura 1.2), lo que 
le permite adherirse a prácticamente cualquier sustrato duro sumergido. L. fortunei 
forma densas agregaciones de individuos en el ambiente natural, de hasta 150.000 ind 
/ m2 (Darrigran 2002) y más de 200.000 ind / m2 en épocas reproductivas (Sardiña et al. 
2009), lo que lo convierte en el molusco dominante en los cuerpos de agua en los que 
habita (Boltovskoy et al. 2006; Darrigran 2002), pudiendo alcanzar poblaciones de 
hasta 45 billones de individuos en Embalse Río Tercero, Córdoba (Boltovskoy et al. 
2009a). En ambientes humanos invadidos (tomas de agua para refrigeración de 




industrias, plantas generadoras de energía, canales de riego, etc.) alcanza densidades 
de hasta 248.200 ind. / m2 (Darrigran et al. 2007a). 
Limnoperna fortunei posee, en la región neotropical, un ciclo de vida de entre 
dos a tres años (Belz et al. 2010; Boltovskoy & Cataldo 1999; Maroñas et al. 2003); por 
su parte, se mencionan ciclos de vida de dos años en Japón, entre cuatro a cinco años 
en Corea y de más de diez años en China (Iwasaki & Uryu 1998). El período 
reproductivo se extiende, según la región, durante tres meses (Iwasaki & Uryu 1998), 
cinco meses (Magara et al. 2001), nueve meses (Boltovskoy & Cataldo 1999) o durante 
todo el año (Darrigran et al. 1999; Maroñas et al. 2003). Como señalan Darrigran y 
Damborenea (2006b) estas diferencias en el ciclo reproductivo pueden deberse a 
factores ambientales (principalmente, la temperatura del agua) o una percepción 
sesgada debido a la metodología utilizada para determinar la duración del ciclo en 
cada estudio (presencia de larvas en el agua vs. estudio gonadal). Otros factores que 
pueden influir en el ciclo reproductivo es la disponibilidad de alimento y eventos de 
floración de algas tóxicas (Boltovskoy et al. 2009a). Detalles de L. fortunei se sintetizan 
en la Tabla 1.1. 
Tabla 1.1 Características de Limnoperna fortunei. 
Limnoperna fortunei 
Huevos / Larvas   Fuente 
Hábitat Plantónica 1 
Tamaño del huevo (µm) 85-100 2 
Tamaño de las larvas (µm) 85-400 3 
Supervivencia < 20 % 4 
Adultos   
Hábitat Bentónico 1 
Estilo de vida Sésil, agregado, bisado 1 
Largo máximo (mm) 60 4 
Tipo de alimentación Filtrador 1 
Ciclo de vida (años) 1 a 4  6, 7, 8 
Maduración sexual (meses) 3 a 4 9 
Sexos Separados, eventual hermafroditismo 9 
Eventos reproductivos Múltiples 10 
Fertilización Externa 10 
Fecundidad Sin datos  
Referencias: 1: Morton 1977; 2: Cataldo et al. 2005; 3: dos Santos et al. 2005; 4: Sylvester et al. 
2007a; 5 : Iwasaki & Uryu 1998; 6: Boltovskoy & Cataldo 1999; 7: Iwasaki & Uryu 1998; 8: 
Maroñas et al. 2003; 9: Darrigran et al. 1999; 10: Darrigran et al. 1998. 





1.3.2 Características como EI 
 
Limnoperna fortunei posee muchas de las características que hacen a un invasor 
exitoso (Morton 1996): es una especie de pequeño tamaño, gonocórica, de 
fecundación externa, con un ciclo de vida corto, eurioca y euritópica (Darrigran 2002; 
Karatayev et al. 2007b; Ricciardi 1998). Según Karatayev et al. (2009) muchos 
macroinvertebrados dulciacuícolas invasores son filtradores y tolerantes a la 
contaminación ambiental, características que L. fortunei posee (Morton 1996). Por su 
parte, Keller et al. (2007a), estudiando aspectos de la historia natural y la distribución 
geográfica de EI dulciacuícolas, encontraron que aquellos moluscos con una 
fecundidad elevada deberían ser considerados invasores exitosos y hacen referencia a 
L. fortunei. Si bien no existen estudios específicos sobre la fecundidad de L. fortunei, 
las altas densidades larvales registradas para la especie (Cataldo & Boltovskoy 2000; 
Darrigran et al. 2009) permiten inferir que el criterio es válido para esta especie. L. 
fortunei también puede ser considerada como un invasor de gran impacto (high-
impact invader) según cuatro de los seis criterios listados por Ricciardi y MacIsaac 
(2011) para especies dulciacuícolas: gran densidad y alta fecundidad, especies 
depredadoras u omnívoras (el mejillón dorado es placntófaga de amplio espectro), 
especies que realizan una función novedosa en el ecosistema (el mejillón dorado 
ocupa un nicho vacante) y el hecho de producir impactos mayores en otras áreas 
invadidas. Para los otros dos criterios (novedosa utilización y alteración de recursos 
críticos y similitud de requerimientos fisiológicos entre la región de origen y la región 
invadida) no existen estudios detallados. Sin embargo, el estudio realizado en el 
Embalse Río Tercero (Córdoba, Argentina) (Boltovskoy et al. 2009a) muestra el cambio 
que el mejillón dorado ocasiona en parámetros como la transparencia del agua, el 
sestón y la productividad primaria bruta, por lo que el criterio de la novedosa 
utilización del recurso se cumpliría en este caso. Por otro lado, las características 
fisicoquímicas del lago Poyang (China) permiten suponer que existe una 
correspondencia entre la región nativa y la invadida (Wang et al. 2007).  
















Figura 1.1 A) vista de un grupo del mejillón dorado; B)  vista de los grupos del mejillón dorado 
en el espigón de pesca de Punta Lara (34°49´S – 57°56´O), Argentina; C) biofouling del mejillón 




Figura 1.2. Esquema de la anatomía interna de Limnoperna fortunei. (Tomado de Darrigran y 
Damborenea (2006b). Las flechas indican la circulación del agua dentro del manto. 
 




1.3.3 Áreas invadidas 
 
El mejillón dorado ha sido accidentalmente introducido y actualmente invade en Hong 
Kong, (Morton 1977), Taiwán (Ricciardi 1998) y Japón (Kimura 1994), y en países 
sudamericanos, Argentina, Uruguay, Paraguay, Brasil (Darrigran & Ezcurra de Drago 
2000; Mansur et al. 1999; Pastorino et al. 1993) y presumiblemente en Bolivia 
(Darrigran & Mansur 2006). El vector probable en las introducciones del mejillón 
dorado es el agua de lastre, salvo en Japón donde se presume que llegó junto con la 
introducción comercial de la almeja asiática, Corbicula fluminea (Müller 1774) (Magara 
et al. 2001). Una vez introducido, el mejillón dorado alcanzó los límites de su 
distribución por medio de dispersión difusa o a saltos (Boltovskoy et al. 2006). 
Desde su introducción en el Río de la Plata en la década de 1990 ha invadido la 
cuenca del Plata; la ruta de la invasión en América del Sur se detalla en la tabla 1.2.  
 
 
Tabla 1.2 Línea temporal y localidades en dónde se detectó a Limnoperna fortunei en 
América del sur. Modificado de www.malacología.com.ar 
Año Localidad Referencias 
1991 Berisso (Argentina) Pastorino et al. 1995 
1993 Punta Piedras (Argentina) Darrigran 2002 
1994 La Plata (Argentina) Darrigran 2002 
1994/95 Bernal / Retiro (Argentina) y Colonia (Uruguay) Scarabino & Verde 1994 
1995/96 Colectas en el río Parana (Argentina) Darrigran & Ezcurra del Drago 2000 
1998 Posadas (Argentina) Darrigran & Ezcurra del Drago 2000 
1999 Puerto Alegre (Brasil) Mansur et al. 1999 
2000 /01 Córodoba (Argentina) e Itaipú (Brasil) Darrigran 2002 
2004 San Pablo (Brasil) Oliveira et al. 2006 
2006 El Pantanal (Brasil) Oliveira et al. 2006 
 





Figura 1.3 Mapa de la distribución de Limnoperna fortunei en Sudamérica. Los puntos 
representan localidades de presencia del mejillón dorado, extraídos de la literatura. Se han 
destacado los puntos más significativos. 1: Playa Blagiardi (primera cita del mejillón dorado) 
(Pastorino et al. 1993); 2: Colonia (Scarabino & Verde 1994);  3: Embalse Río Tercero, Córdoba 
(Boltovskoy et al. 2009a); 4: Cuenca del Guaiba (Mansur et al. 1999); 5: Central Hidroeléctrica 
Yacyretá (Darrigran 2002); 6: El Pantanal (de Oliveira et al. 2006). Las áreas remarcadas 
representan las dos vías de introducción en Sudamérica del mejillón dorado. A: ingresando por 
el Río de la Plata; B: ingresando por la Cuenca del Guaíba, Brasil. Modificado de Darrigran y 
Mansur (2006).  
 
En Brasil colonizó el reservorio de Itaipú, una de las centrales hidroeléctricas 
más grandes del mundo, en el año 2000 (Darrigran, 2002) (Figura 1.3). En Uruguay se 
lo describió en los Ríos de la Plata, Negro, Santa Lucía y Uruguay (Brugnoli et al. 2005, 
Darrigran 2010). Se han reportado invasiones en: plantas potabilizadoras de agua en 
Bernal, Buenos Aires, Córdoba y La Plata (Darrigran 2010; Darrigran & Ezcurra del 
Drago, 2000), represas hidroeléctricas (Yacyretá, este estudio), plantas nucleares 
(Darrigran 2010) y embalses (Boltovskoy et al. 2009a), en Argentina; plantas 
hidroeléctricas en Brasil (Rolla & Mota 2010); industria pesquera en la República 




Oriental del Uruguay (Darrigran 2010). Problemas similares ocurrieron en Hong Kong 
(Morton 1977) y Japón (Magara et al. 2001). 
Como mencionan Boltovskoy et al. (2006), en la región neotropical se ha dado 
mayor importancia al impacto causado en instalaciones humanas que al daño 
ecosistémico. El principal problema en instalaciones humanas es la capacidad del 
mejillón dorado de producir macrofouling (i.e. incrustación en sustrato duro de 
organismos de más de un mm de longitud). El pequeño tamaño de las fases larvales y 
el gran número de éstas producidas en cada periodo reproductivo facilitan al mejillón 
dorado invadir todo tipo de instalaciones (Darrigran 2002; Darrigran & Pereyra en 
prensa) hasta obligar a detener, por ejemplo, a la planta de energía San Roque 
(Córdoba, Argentina) desabasteciendo de agua a una de las capitales más importante 
de la Argentina por 24 h (Darrigran 2010). Problemas similares han sido remarcados 
para Brasil (Rolla 2010), Hong Kong (Morton 1977) y Japón (Magara 2001). 
Se considera al mejillón dorado como una especie “ingeniera de ecosistemas” 
(Darrigran & Damborenea 2011) es decir una especie que “directa o indirectamente 
regula la disponibilidad de recursos para otras especies (Jones et al. 1994; para una 
revisión del concepto, ver Wright & Jones 2006). Los estudios realizados hasta la fecha 
permiten suponer que el mejillón dorado produce: cambios en la estructura y 
composición de la comunidad bentónica (Darrigran et al. 1998, Sardiña et al. 2008; 
Sylvester et al. 2007a), modificación de los hábitos alimenticios de la fauna del Río de 
la Plata (García & Protogino 2005; Paolucci et al. 2010a, b; Penchazsadeh et al. 2000) y 
el río Paraná (Paolucci et al. 2007; Sylvester et al. 2007b), biofouling sobre especies 
bentónicas (Darrigran 2002; Lopes et al. 2009; Mansur et al. 2003), aumento del 
recurso alimentario disponible y el concomitante aumento en la densidad y biomasa 
de las poblaciones que utilizan este recurso (Boltovskoy et al. 2006), aumento de la 
transparencia del agua, conjuntamente con descensos de la materia orgánica 
suspendida, de la productividad primaria y de la clorofila a (Boltovoskoy et al. 2009a; 
Darrigran & Damborenea 2011; Sousa et al. 2009).   
Como se ve, se puede clasificar a L. fortunei como una EI tanto por el criterio 
biogeográfico como por el criterio de impacto (Richardson 2000; Davis & Thompson 
2002). Asimismo, se la puede clasificar como una EI según el criterio de dominancia 
(Larson 2008; Valéry et al. 2009). 




1.4 Hipótesis de trabajo y objetivos de estudio 
 
La finalidad de este trabajo de Tesis es explorar el impacto de L. fortunei en las 
estructuras artificiales y su impacto en el ambiente natural. Así, se estudiaron aspectos 
poblacionales en un ambiente humano invadido de clima subtropical (Central 
Hidroeléctrica Yacyretá – CHY), se exploraron potenciales herramientas de control y 
prevención de bajo impacto ambiental, se estudiaron el efecto de la adhesión del 
mejillón dorado sobre especies de bivalvos infaunales y se analizó el perfil de la 
literatura dedicada a L. fortunei y a otros bivalvos invasores en las últimas décadas a 
nivel global. 
 
1.4.1 Hipótesis de trabajo 
Se plantearon las siguientes hipótesis de trabajo: 
 
 El patrón de invasión del mejillón dorado varía entre las distintas secciones de  
un ambiente humano invadido (e.g. una central generadora de energía).  
 L. fortunei es susceptible a distintos tóxicos derivados de sustancias orgánicas 
de origen vegetal, los cuáles le provocan la muerte.  
 La adhesión de L. fortunei afecta negativamente a los  bivalvos infaunales 
usados como sustrato (e.g. Corbicula fluminea) . 
 L. fortunei es una EI más agresiva que su equivalente en el hemisferio norte, 
D. polymorpha. 
 
Sobre la base de estas hipótesis, se plantearon los siguientes objetivos 










1.4.2 Objetivos de estudio 
 
               1.4.2.1 Objetivo general 
 
 Generar conocimiento sobre la estrategia de invasión de Limnoperna 
fortunei para su control. 
                              1.4.2.2 Objetivos particulares  
 
 Describir el crecimiento individual, densidad, talla media y biomasa de 
L. fortunei en la Central Hidroeléctrica Yacyretá. 
 Determinar la CL50 y CL100 para tres taninos del quebracho colorado 
(Schinopsis balansae) con estadios adultos y larvales de L. fortunei. 
 Determinar la CL50 y CL100 para una solución de aceite de Nim con 
estadios adultos y larvales de L. fortunei. 
 Determinar el grado de estrés fisiológico producido por L. fortunei al 
adherirse a C. fluminea. 
 Comparar el estudio de la invasión de Limnoperna fortunei con la de 











Aspectos poblacionales de Limnoperna 
fortunei en un ambiente humano invadido: 










Aspectos poblacionales de Limnoperna fortunei en un ambiente 




El mejillón dorado actualmente invade instalaciones humanas en todos los sitios en 
dónde fue introducido (Darrigran 2002, 2010; Morton 1977; Nagaya et al. 2001; 
Ricciardi 1998) ocasionando distintos problemas (Tabla 2.1).  
 
Tabla 2.1  Problemas ocasionados por Limnoperna fortunei en instalaciones humanas 
invadidas (tomado de Darrigran & Damborenea 2006c).  
  Problemas generados en instalaciones del MERCOSUR 
Reducción del diámetro y/o oclusión de tuberías por ejemplares adheridos a sus 
paredes. 
 Reducción de la velocidad del agua, debido al incremento de la fricción  (flujo 
turbulento). 
 
Acumulación de valvas vacías por inadacuados técnicas de control. 
 
Contaminación del agua del sistema de tuberías por mortalidad masiva. 
 
Oclusión de filtros. 
 
Estudios sobre la dinámica poblacional del mejillón dorado en ambientes 
humanos invadidos han sido realizados en Hong Kong (Morton 1977), en Argentina, 
(Boltovskoy & Cataldo 1999; Boltovskoy et al. 2009a; Darrigran 2002, 2010; Darrigran 
et al. 2007a), en Brasil, en el embalse de la Represa Hidroeléctrica Itaipú (Belz et al. 
2010) y en Japón (Magara et al. 2001; Nakano et al. 2011). Entender la dinámica de la 
población en un ambiente humano invadido es un primer paso necesario para 
establecer mejores estrategias de prevención y control (Darrigran et al. 2007a).  
Los invertebrados bentónicos muestran diferencias en sus ciclos de vida, tanto 
en ambientes marinos (Ettert 1989) como en ambientes dulciacuícolas (Chase & Bailey 
1999). Estudiar las variaciones en la reproducción y en el crecimiento permitiría un 
mejor manejo de los recursos y de las estrategias de control (Boltovskoy et al. 2009b; 
Costa et al. 2008; Darrigran & Pereyra en prensa). En este contexto, se planteó 
estudiar la población del mejillón dorado presente en la Central Hidroeléctrica 




Yacyretá. El mejillón dorado fue detectado por primera vez en el área de la Central 
Hidroeléctrica Yacyretá (CHY) en 1997 (Darrigran 2002) y los estudios comenzaron en 
diciembre de 1998 con el uso de muestreadores artificiales, tanto para evaluar el 
crecimiento individual de L. fortunei como su densidad, biomasa y talla media.  
 
2.2 Material y métodos 
 
2.2.1 Área de estudio 
 
La Central Hidroeléctrica Yacyretá pertenece a una entidad binacional (EBY: Entidad 
Binacional Yacyretá Argentina Paraguay) y se encuentra ubicada en el curso superior o 
alto Río Paraná, en la provincia de Corrientes (27°29´S - 56°44´O) (Figura 2.1A). Esta 
central posee 20 turbinas, con capacidad para generar 20.000 Gwh (Gigawatts hora) 
(Figura 2.1B). El embalse posee un área de 1.600 km2 y un largo total de 342 km. El 






Figura 2.1 A. Detalle de la ubicación geofráfica de la CHY; B. Imagen aérea de la CHY. Las 
flechas indican la ubicación de los vanos en los que se colocaron los monitores; C. 
Aproximación de los vanos de la CHY. La flecha indica un vano; D operarios colocando un 
monitor; E. Ubicación de los monitores en el vano. La flecha señala el monitor. 
2.2.2 Toma de muestras 
 




Los estudios comenzaron en diciembre de 1998 y se extendieron por dos períodos, el 
primero desde el 14-12-1998 al 26-11-1999 y el segundo desde el 01-07-2000 hasta el 
30-06-2001. Las muestras fueron tomadas en el marco del convenio específico EBY-
FCNyM: Monitoreo y evaluación para el control de Limnoperna fortunei en la C.H.Y., a 
cargo del Dr. Gustavo Darrigran. 
 Se utilizaron ocho monitores cada año, cuatro de ellos en el centro de la central 
(vano 9) y los otros cuatro en la margen izquierda (vanos 1 y 2). Los monitores fueron 
colocados a una profundidad aproximada de 8 m. Cada monitor constaba de un 
armazón de metal, del que se sujetaban seis muestreadores de fibrocemento (Figura 
2.2). El diseño de estos monitores estuvo basado en Morton (1977) y resultaron ser  
los más efectivos para el estudio del mejillón dorado en esta Central (Darrigran et al. 
2007), considerando que los mismos presentan las limitaciones propias de todo 
monitor que simula el ambiente en un estudio poblacional (en este caso un sustrato de 
asentamiento). El monitor colgaba sujeto con una cadena; los muestreadores estaban 
sujetos al monitor por ambos extremos por lo que no giraban.  
La velocidad media del agua (profundidad = 7 m) fue de 0,09 m / seg (rango = 
0,0  – 0,18 m / seg). Para la medición se utilizó un micromolinete (Swoffer 
Instruments, modelo 2100). La temperatura en el primer período de muestreo fue de 
21,16 ± 3,79 ºC, la conductividad fue de 49,31 ± 3,65 µS / cm y el ph fue de 6,88 ± 0,56 
(promedio ± desvío estándar); para el segundo período de muestreo, la temperatura 
fue de 24,38 ± 3,76 ºC, la conductividad fue 48,16 ± 1,94 µS / cm y el ph fue de 7,02 ± 
0,35 (promedio ± desvío estándar).  
De cada monitor, se retiraba mensualmente un muestreador. En cada muestreo 
se colectaban (sin reposición) todos los individuos de L. fortunei adheridos al 
muestreador. Los individuos de L. fortunei estaban firmemente adheridos al 
muestreador por lo que no se desprendrían al momento de la colecta. Todos los 
individuos fueron conservados en formol al 10% para su posterior análisis. En el primer 
período de muestreo, un monitor colocado en el vano 2 se perdió. La lista de 
muestreadores utilizados en este estudio se detalla en la tabla 2.2.  
 








Figura 2.2 Detalle de los sustratos artificiales (monitores y muestreadores) utilizados en este 
estudio. 
Tabla 2.2 Fechas en las que se retiraron los muestreadores. SI = indica las muestras que fueron 
procesadas; NO = indica las muestras que se perdieron. E = Muestreadores retirados en el 
extremo de la margen izquierda (vanos 1 y 2); C = Muestreadores retirados en el centro (vano 
9).  
 Período 1999   Período 2000-01 
 Vano 9 Vanos 1 y 2    Vano 1 Vano 9 
  C1 C2 E1 E2   E3  E4  C3  C4  
Fecha         Fecha         
11/02/1999 NO NO SI SI      
23/02/1999 SI NO NO NO 10/07/2000 SI SI SI SI 
10/03/1999 SI NO SI SI 13/09/2000 SI SI SI SI 
11/04/1999 SI SI SI SI 18/10/2000 SI SI SI SI 
08/05/1999 SI SI SI SI 28/11/2000 SI SI SI SI 
12/06/1999 SI SI SI NO 28/12/2000 SI SI SI SI 
17/07/1999 NO SI SI NO 29/01/2001 SI SI SI SI 
14/08/1999 SI SI SI NO 26/02/2001 SI SI SI SI 
16/09/1999 SI SI SI NO 27/03/2001 SI NO SI SI 
22/10/1999 SI SI SI NO 25/04/2001 SI SI SI NO 
26/11/1999 SI SI SI NO 29/05/2001 SI SI NO SI 









2.2.3 Densidad, biomasa y talla media  
 
Los muestreadores artificiales, para seguir el crecimiento de poblaciones con períodos 
plurianuales de reproducción, son en general muy utilizados, ya que así se puede 
estimar el momento de asentamiento (Karatayev et al. 2006; Darrigran et al. en 
prensa). Para el estudio de la densidad, la biomasa y la talla media se consideraron a 
cada muestreador como una única muestra, sin discriminar entre las distintas caras. La 
superficie del muestreador es de 0,24 m2  
Los individuos fueron medidos en su largo total (LT), desde el umbo hasta el 
extremo posterior. Los individuos mayores a 5 mm se midieron con un calibre digital 
(precisión = 0,01 mm) y con microscopio estereoscópico con ocular micrométrico los 
individuos juveniles (aquellos que medían entre 2 y 5 mm). Se midió la totalidad de los 
individuos presentes en los muestreadores o una fracción de estos (un cuarto de la 
muestra total seleccionado al azar) siempre que las muestras fueran ≥ 500 individuos 
(Nalepa et al. 1995). En las muestras que fueron fraccionadas, los datos fueron 
extrapolados a la muestra total (Nalepa et al. 1995). Para evaluar las diferencias en la 
densidad (media total, de juveniles y de individuos ≥ 15 mm) y la talla media entre 
sectores de la CHY se utilizó el test no paramétrico de Kruskal-Wallis (Zar 1999). 
Se estudió el crecimiento en biomasa de la población considerada. Para ello, se 
separaron los individuos de LT ≥ 5mm, por rangos de talla (cada 1 mm) y se pesaron 
cinco individuos al azar. Se eligió este procedimiento luego de verificar que no existían 
diferencias significativas (test t; p < 0,000) entre las pendientes de las curvas 
construidas con 5, 10 y 20 individuos. Los individuos seleccionados fueron secados en 
estufa (48 h a 60ºC) para obtener el Peso Seco (PS) y luego se utilizó una mufla para 
obtener el Peso Seco Libre de Cenizas (PSLC) (1 h a 550ºC). Restándole el PSLC al PS se 
obtuvo la biomasa promedio para cada rango de tallas (Nalepa et al. 1995). Los 
individuos secos fueron pesados individualmente, mientras que los individuos 
muflados se pesaron por rangos de talla. La biomasa media en cada fecha de muestreo 
fue estimada multiplicando el número de individuos en cada rango de talla por la 
biomasa promedio de ese rango de tallas (Nalepa et al. 1995). Se evaluó la diferencia 
de biomasa entre sectores mediante el test no paramétrico de Kruskal-Wallis (Zar 
1999).  




Para cada fecha de muestreo y cada muestreador, la relación entre la biomasa 




P es la biomasa del tejido blando en mg y L el largo total en mm; a y b son las 
constantes de la ecuación. Para ilustrar la variación temporal en la relación biomasa / 
L, se ajustó a cada ecuación un mejillón adulto de 15 mm (Nalepa et al. 1995).  
 
2.2.4 Crecimiento individual 
 
Con los datos de LT de los individuos medidos de cada muestreador se generaron 
distribuciones de frecuencia de tallas (DFT) con intervalos de clase de 1 mm. Estas DFTs 
fueron descompuestas en sus componentes unimodales siguiendo Maroñas et al. 
2003, asumiendo que cada moda representa una cohorte. Se ajustó el modelo de von 
Bertalanffy a tres conjuntos de muestras para el segundo período de muestreo (E3, C3 
y C4, Tablas 2.3 y 2.4). Se ajustó el modelo solo a aquellas cohortes que pudieron ser 
seguidas al menos durante siete fechas de muestreo (Tabla 2.5). Para el ajuste de las 
cohortes se siguió a Darrigran et al. (en prensa) y a Nakano et al. (2011).  
 




Lt es el largo total al tiempo t, L el largo máximo asintótico, k es la constante de 
crecimiento y (t - t0)  es la edad relativa expresada en años. El valor de L se estimó 
para cada conjunto de muestras como Lmax/0.95, dónde Lmax es la talla del organismo 
mayor encontrado para esas cohortes (Pauly 1984). Cada fecha de muestreo fue 
transformada en partes del año y para ello se utilizó la ecuación: 
 




(ti – ta)/365 
 
Donde ti es la fecha en la que se realizó el muestreo y ta el primer día de ese año.  
 La metodología descripta se aplicó también a los datos de crecimiento 
individual de L. fortunei de una población de ambiente natural, publicados por 
Maroñas et al. (2003), para evaluar si existen diferencias en los resultados de acuerdo 




2.3.1 Densidad, biomasa y talla media 
 
La densidad media, densidad de juveniles y la biomasa media estimadas para cada 
fecha de muestreo se muestran en la tabla 2.3.  
La densidad en los distintos muestreadores varió entre 1.529 y 66.933 
individuos / m2 para el primer periodo de muestreo, y entre 1.012 y 34.717 individuos 
/ m2 para el segundo período de muestreo (Tabla 2.3). La densidad media anual de los 
muestreadotes varió entre 29.787 y 4.063 individuos / m2 para el primer año de 
muestreo y entre 13.482 y 10.088 individuos / m2 para el segundo período de 
muestreo. La talla del individuo de mayor tamaño en el primer período de muestreo 
fue de 24,99 mm y en el segundo período fue de 32,04 mm.  
Se detectaron diferencias significativas para el primer período de muestreo en 
la talla media, la densidad media y la densidad de juveniles al comparar ambos 
sectores de la CHY (extremo vs. centro); pero no se detectaron diferencias 
significativas al comparar la biomasa y los individuos ≥15 mm (Tabla 2.4). Para el 
segundo período de muestreo, se detectaron diferencias significativas en la talla media 
y en la biomasa media; no se detectaron diferencias en la densidad media, en la 
densidad de juveniles ni en la densidad de individuos ≥ 15 mm (Tabla 2.4). Sin 
embargo, al considerar únicamente los primeros siete meses del segundo período de 
muestreo (aquellos que cuentan con dos replicas; Tabla 2.4) se detectaron diferencias 




significativa en la densidad media en los individuos ≥ 15 mm (Test de Kruskal-Wallis, H 
= 9,8000; p = 0,0017). 
En el período 1999 hubo hasta 8 meses con más de un 20% del total 
representado por individuos juveniles (Tabla 2.3) mientras que en el período 2000-
2001, hubo hasta 3 meses con más de un 20% del total representado por individuos 
juveniles (Tabla 2.3). En ambos períodos de muestreo el momento de máximo 
asentamiento de individuos juveniles fue entre julio y octubre. En el primer período de 
muestreo se observa un segundo período con gran asentamiento de individuos 
juveniles, entre los meses de febrero y marzo. En estos meses, la presencia de 
individuos juveniles fue mayor en el extremo de la CHY que en el sector central (Tabla 
2.3). 
Al analizar las DFTs para los distintos muestreadores puede observarse: 1) 
mayor presencia de individuos ≥ 15 mm para el sector central de la CHY que en el 
sector del extremo de la margen izquierda (Tabla 2.3; Figuras 2.5 – 2.7; Anexo I) y se 
observa también que para el segundo período de muestreo las tallas máximas 
alcanzadas son mayores que las alcanzadas durante el primer período de muestreo 
(Tabla 2.3; Figuras 2.5 – 3.7; Anexo I).  
Los resultados en cuanto a la biomasa se muestran en las figuras 2.3 y 2.4. La 
biomasa media máxima (en g de masa visceral seca) fue de 178,8 g y de 337,1 g para el 
primer y segundo período de muestreo respectivamente (Tabla 2.3). Se observa el 
crecimiento en biomasa de la población considerada a partir de entre el quinto y el 
séptimo mes de muestreo (Figura 2.3). No se detectaron diferencias significativas 
entre la biomasa de los primeros cinco meses de muestreo comparadas con los 
segundos cinco meses de muestreo en cada sector, con excepción del sector extremo 
de la margen izquierda para el primer período de muestreo (test de Kruskal-Wallis; H= 
6,000, p = 0,0143). Las variaciones en la biomasa de la población considerada se 
corresponden con lo observado para un individuo de 15 mm (Figura 2.4). En la figura 
2.4 puede observarse también un aumento de la biomasa conjuntamente con el 
aumento de la temperatura, aunque no se encontraron correlaciones estadísticamente 
significativas.  




Tabla 2.3 Datos obtenidos en cada fecha de muestreo para cada muestreador. La densidad está expresada como individuos / m2. La biomasa está expresada 
en gramos. E = Muestreadores retirados en el extremo de la margen izquierda de la CHY; C = Muestreadores retirados en el centro de la CHY. DE = Desvío 
estándar. 







Densidad   
Biomasa 
Densidad     
 Total Juveniles 
% 
Juveniles Total Juveniles 
% 
Juveniles Total Juveniles 
% 
Juveniles Total Juveniles 
% 
Juveniles Biomasa 
11/02/1999 7.221 4.083 
56  1.025 550 
50          
23/02/1999         13.083 4.967 
37 
25,8     
10/03/1999 17.825 13.200 
74 
14,6 9.492 8.283 
87  12.717 2.021 15 41,3     
11/04/1999 15.650 7.021 
44 
24,2 12.317 8.450 
68  15.517 2.533 
16 
71,7 1.529 492 
32  
08/05/1999 11.750 121 
1 
15 12.929 7.929 
61  7.454 1.825 
24 
12,9 3.658 942 
25 
11,3 
12/06/1999 7.363 596 
8 
26,3     13.308 3.092 
23 
57,9 3.163 500 
15 
7,5 
17/07/1999 29.133 17.900 
61 
27,5         4.296 1.358 
31 
12,1 
14/08/1999 51.346 35.067 
68 
37,9     4.483 608 
13  3.217 933 
29  
16/09/1999 48.383 26.200 
54 
61,7     14.767 2.383 
16 
47,5 2.729 646 
23 
8,8 
22/10/1999 66.933 34.567 
51 
150,8     11.917 683 
5 
77,9 4.442 938 
21 
27,9 
26/11/1999 42.267 10.700 
25 
178,8     14.783 450 
3 
111,3 9.467 854 
9 
60,4 
28/12/1999     
  
      
  
  16.500 183 
1 
150,4     
  
  
Promedio anual 29.787 14.946  28,3 8.941 6.303  
  
11.145 1.378  63.4 4.063 833  18,3 
(± DE) (21.152) (13.135)   (61,25) (5.485) (3.841)   (3.749) (1.748)   (43,02) (2.369,20) (285,63)   (20,51) 




Tabla 2.3 Continuación. 
 
  
 E3   E4   C3   C4 
Densidad     Densidad % juveniles  Densidad   Densidad   
 Total Juveniles % Juveniles  Biomasa Total Juveniles  Biomasa Total Juveniles % Juveniles Biomasa Total Juveniles % juveniles Biomasa 
10/07/2000 5.183 4.183 80 3,3 7.325 5.533 75 14,6 3.913 42 1 40,8 3.842 208 5 34,2 
13/09/2000 5.016 2.283 45 8,3 6.450 2.858 44  2.463 25 1 43,8 4.296 283 6  
18/10/2000 5.025 1.775 35 15,4 8.917 3.367 37 23,3 4.458 108 2 105,8 4.821 42 0,8 89,2 
28/11/2000 2.533 320 12 14,2 10.133 1.283 12 47,5 3.525 0 0 124,6 3.992 17 0,4 110,4 
28/12/2000 12.416 216 1 66,3 34.717 433 1 202,9 3.567 700 19 95,4 8.267 1617 19 208,8 
29/01/2001 1.012 41 4 4,2 2.417 88 3 15,4 25.983 8117 31 308,8 20.067 3583 17 228,3 
26/02/2001 6.941 866 12 30 23.133 500 2 161,7 16.600 383 2  19.467 2933 15 194,6 
27/03/2001 15.083 1.183 7 36,3     32.617 4450 13 337,1 28.133 2417 8 244,2 
25/04/2001 27.666 2.216 8 172,1 19.433 1.867 9 140,8 8.983 1933  15,4     
29/05/2001 20.000 166 0,8 106,3 8.817 850 9 18,3     21.833 2117 9 51,3 
Promedio anual 10.088 1.325 13 45,6 13.482 1.864 13 78,1 11.312 1750  134 12.746 13468  145 
(± DE) (8.578) (1.314)   (55,01) (10.265) (1.772)   (77,44) (11.224) (2794)   (122,51) (9.541) (1.373)   (83,9) 
 
 




Tabla 2.4 Comparación de densidades (media, juveniles e individuos ≥ 15 mm), talla media y 
biomasa entre sitios de la Central Hidroeléctrica Yacyretá. H = índice H; gl = grados de libertad; 
P = probabilidad. * = diferencias significativas. 
 H gl P 
 Período 1999    
Densidad total 6,074 1 0,0137* 
Densidad juveniles 9,168 1 0,0025* 
Densidad individuos ≥ 15 mm 0,024 1 0,6221 
Talla media 3434 1 0,000* 
Biomasa 0,0707 1 0,7903 
 Período 2000 – 2001     
Densidad total 0,1428 1 0,7624 
Densidad juveniles 0,9142 1 0,7055 
Densidad individuos ≥ 15 mm 3,2914 1 0,0696 
Talla media 2541 1 0,000* 
Biomasa 3,8628 1 0,0494* 

















































































































































































































* * * * *
 
Figura 2.3 Densidad total (individuos / m2) para cada muestreador (barras azules), juveniles 
(barra roja) y biomasa media en gramos (línea verde). E = Muestreadores retirados en el 
extremo de la margen izquierda; C = Muestreadores retirados en el centro. * = sin datos. Las 
figuras de la izquierda corresponden al primer período de muestreo; las figuras de la derecha 





























































C3 E2 Temperatura B
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Figura 2.4 Variación anual de la biomasa de un individuo de 15 mm. Se muestra solo un patrón 
para cada sector de la CHY para mayor simplicidad. La temperatura es un promedio de la 
medida en cada sector de la CHY. A, primer período de muestreo; B, segundo período de 
muestreo.  
 
2.3.2 Crecimiento individual 
 
Las figuras 2.5 a 2.7 muestran las DFTs obtenidas para cada conjunto de 
muestras analizadas a los cuales se le ajustó el modelo de von Bertalanffy. La figura 2.8 
muestra el crecimiento estimado de las distintas cohortes utilizadas. Para el primer 
período de muestreo se reconocieron entre 9 (para el conjunto de muestras C2) y 10 
cohortes (para los conjuntos C1 y E1); para el segundo período de muestreo se 
reconocieron entre 11 (para los conjuntos de muestras C3 y C4), 12 (para el conjunto 
de muestras E3) y 17 cohortes (para el conjunto de muestras E4). Las DFTs a los que no 




se ajustó ningún modelo de crecimiento se muestran en el Anexo I.  En la tabla 2.5 se 
presentan los valores obtenidos para cada parámetro; en la tabla 2.6 se muestran las 
modas obtenidas por descomposición de las distintas DFTs. La tabla 2.7 muestra los 
parámetros de los modelos de von Bertalanffy reinterpretando los datos publicados 
por  Maroñas et al. (2003). La constante de crecimiento menor estimada para CHY fue 
de 1,37 y la mayor fue de 1,60 (Tabla 2.5); la constante de crecimiento menor 
estimada con los datos extraídos de la literatura fue de 1,13. La figura 2.10 muestra 
tres curvas de crecimiento obtenidas en la CHY conjuntamente con una curva calculada 
a partir de la reinterpretación de datos publicados por Maroñas et al. (2003).  
 
Tabla 2.5 Parámetros del modelo de von Bertalanffy estimado para cada cohorte y cada 
conjunto de muestras. 
  




C1 0,27 1,6 29,47 0,98 
C2 0,57 1,5 29,47 0,98 




C1 0,07 1,37 32,63 0,99 
C2 0,5 1,45 32,63 0,98 




C1 0,22 1,49 33,68 0,99 
C2 0,38 1,43 33,68 0,99 

















Tabla 2.6 Cohortes utilizadas en cada conjunto de muestras para ajustar los modelos de von 
Bertalanffy. Cada valor representa la moda obtenida por descomposición unimodal de las 
distintas Distribuciones de Frecuencia de Tallas. 
 E3 C3 C4 
Partes del año C1 C2 C3 C1 C2 C3 C1 C2 C3 
0,23    6,39      
0,31    9,47      
0,41        9,04  
0,52 10,00   14,17   6,32 11,74  
0,70 15,00 5,65  18,75 7,04  11,87 16,49 5,44 
0,80 16,00 8,84  19,50 12,09 6,73 14,85 18,96 10,26 
0,91 17,90 10,42 6,81 22,34 14,31 10,70 18,06 21,29 13,87 
0,99 20,00 12,98 8,42 23,56 17,79 14,06 18,76 23,12 15,34 
1,08  15,30 11,54 24,90 18,70 15,57 20,44 24,23 17,38 
1,15  18,00 12,00    22,89 25,97 19,22 
1,23 24,29 18,47 14,21 26,49 20,61 20,61  26,75 20,79 
1,31   16,74       
1,41 25,00      26,00   
1,52         24,00 
1,70   21,00      26,00 
1,80     27,00 27,00   27,00 
1,91          
1,99     28,85 28,85    
2,08    31,00      
2,15       32,00 32,00 32,00 
2,23 28,00 28,00 28,00       
 
Tabla 2.7 Parámetros del modelo de von Bertalanffy obtenidos para los datos de Maroñas et 
al. (2003).  
 
t0 K L R
2 
C1 0,27 1,23 26,25 0,95 







































































































Figura 2.5 Distribución de frecuencia de tallas para el conjunto de muestras del extremo 
izquierdo de la CHY (E3). Las frecuencias se expresan como porcentajes para facilitar 
comparaciones entre grupos de muestras. n: número de individuos considerados. 
 
 



























































































Figura 2.6 Distribución de frecuencia de tallas para el conjunto de muestras del centro de la 
CHY (C3). Las frecuencias se expresan como porcentajes para facilitar comparaciones entre 
grupos de muestras. n: número de individuos considerados. 
 




























































































Figura 2.7 Distribución de frecuencia de tallas para el conjunto de muestras del centro de la 
CHY (C4). Las frecuencias se expresan como porcentajes para facilitar comparaciones entre 
grupos de muestras. n: número de individuos considerados. 
 






Figura 2.8 Crecimiento estimado de las distintas cohortes (C1, C2… Cn) utilizadas para ajustar 
los modelos de von Bertalanfy. Las líneas punteadas indican probable evolución.  
 











































































Figura 2.9 Ajustes al modelo de von Bertalanffy hechos con los conjuntos de muestras E2, C3 y 
C4. En cada conjunto de curvas, C1, C2 y C3 hacen referencia a las tres cohortes para cada 
monitor, según la tabla 2.4 
 



























Figura 2.10 Distintos ajustes obtenidos en este trabajo de tesis doctoral y reinterpretaciones 
de las publicadas en Maroñas et al. 2003. 1 = Cohorte 2, en C4 (Tabla 2.4); 2 = Cohorte 2, en C3 
(Tabla 2.4); 3 = Cohorte 3, en E2 (Tabla 2.4); 4 = Cohorte 2, con datos de Maroñas et al. 2003 




2.4.1 Densidad, biomasa y talla media 
 
Se detectaron diferencias significativas en las densidades media y de juveniles y la talla 
media en el sector izquierdo de la CHY y existen diferencias significativas con respecto 
a la talla media y la biomasa media en el sector central de la CHY. Sin embargo, al 
analizar únicamente aquellos meses con dos réplicas se detectan diferencias 
significativas entre los dos sectores. Las diferencias en la talla media y la densidad de 
los juveniles e individuos ≥ 15 mm pueden inferirse al observar las DFTs en ambos 
sectores de la CHY (Anexo I; Figuras 2.5 – 2.7). En estas distribuciones se ponen de 
manifiesto la importancia de las tallas menores en el extremo de la CHY y de las tallas 
mayores en el centro.  
Las diferencias en la talla media entre ambos sectores podrían ser asociadas 
con la velocidad de la corriente del agua. Darrigran et al. (2007a) mencionan menores 
velocidades de corriente para los extremos de la CHY que para el centro de la misma. 




Asimismo, Uryu et al. (1996) señalan que los individuos pequeños (< 15 mm) se 
desprenden con mayor facilidad que los individuos grandes (≥ 15 mm). El sector 
extremo de la CHY sería entonces un sitio que permite a los individuos pequeños 
permanecer asentados en los muestreadores, situación observable en la incidencia de 
los juveniles en el sector extremo de la CHY (Tabla 2.2). La situación inversa se daría en 
el sector central, en el cual la mayor velocidad del agua podría asociarse con la baja 
densidad de los individuos < 15 mm. Uryu et al. (1996) demostraron que los individuos 
≥ 15 mm son los que muestran una sujeción más efectiva al sustrato. 
Con respecto a la biomasa media, esta fue mayor en el sector central de la CHY 
que en el sector extremo (Tabla 2.2), explicable por una mayor densidad de individuos 
grandes (≥ 15 mm) en el centro de la CHY (Tabla 2.4). La ausencia de diferencias 
significativas en la biomasa para el primer período de muestreo coincide con una 
mayor densidad de individuos juveniles (menor tamaño) en el sector de la margen 
izquierda de la CHY. (Tabla 2.4). Otro estudio hecho con el mejillón dorado con 
muestreadores artificiales muestra la baja incidencia de los juveniles en la biomasa 
media (Sylvester et al. 2007b). Esto sugiere que si bien los juveniles son en algunos 
casos numéricamente mayor, llegando a representar más del 90% de los individuos 
presentes en algunas poblaciones (Boltovskoy & Cataldo 1999; Darrigran & 
Damborenea 2005), su aporte a la biomasa media puede ser poco significativo. 
Con respecto a la variación de la biomasa de un individuo adulto promedio (15 
mm) durante el período de muestreo (Figura 2.4), ésta no mostró correlación con la 
temperatura. La variación observada en la biomasa podría estar  asociada con el ciclo 
reproductivo de la especie en la CHY. En general, se habla del efecto regulador de la 
temperatura en el crecimiento y la reproducción de bivalvos dulciacuícolas (Galbraith 
& Vaughn 2009) y de L. fortunei en particular (Darrigran et al. 1999, 2003). 
Damborenea & Penchazsadeh (2006) mencionan que, en la CHY, el desove más 
importante de L. fortunei se produciría durante los meses de otoño. En la figura 2.4 se 
observa que en los meses que se corresponderían con los posteriores al desove es 
cuando los individuos presentan la menor biomasa. Entre agosto y septiembre la 
biomasa comienza a aumentar en coincidencia con el aumento de la temperatura. En 
concordancia con lo enunciado puede observarse que la mayor densidad de juveniles 
ocurre en los meses posteriores al período de desove (Tabla 2.2).  




Las densidades máximas del mejillón dorado varían a lo largo de su distribución 
en Sudamérica: 150.000 ind./m2en playa Bagliardi (Darrigran & Ezcurra de Drago 
2000), entre 10.000  y 35.000 ind./m2 en el Pantanal (de Oliveira et al. 2006, 2010a); 
Mansur et al. (2003) reportan una densidad máxima de ~ 150.000 ind./m2 sobre los 
rizomas de Scirpus californicus y de ~ 33.000 ind./m2 sobre troncos de Cephalanthus 
glabratus (Spreng.). Finalmente, se han reportado entre 38.000 y 122.000 ind / m2 en 
Atucha I (Boltovskoy & Cataldo 1999), 290.000 ind./m2 en el delta del Paraná (Sylvester 
et al. 2007a), ~ 250.000 ind./m2 en Yacyretá (Darrigran & Damoborenea 2005), 62.000 
ind./m2 en la Bahía de Guaíba (Darrigran et al. 2003) y ~ 67.000 ind./m2 en la CHY (este 
estudio). Estas variaciones estarían asociadas a diferencias ambientales, tales como el 
tipo de sustrato, la salinidad, el tipo ambiente invadido, como así también por el 
tiempo desde iniciada la invasión (Darrigran et al. 2011).  
En los ambientes humanos, el impacto ocasionado por el mejillón dorado tiene 
una fuerte relación con el número de mejillones presentes (Tabla 3.1). Sin embargo, 
desde el punto de vista del impacto que pueda ocasionar en el ambiente natural, esta 
única estimación sería insuficiente. Se han observado cambios en transparencia del 
agua, la composición del sestón y del plancton y de la productividad primaria, entre 
otros, tanto para el mejillón dorado (Boltovskoy et al. 2009a; Rojas Molina & de Paggi 
2008) como para el mejillón cebra (Higgins & Vander Zanden 2010; Strayer  2009). Para 
el mejillón dorado, la capacidad de filtración se incrementa con la talla de los 
individuos y la temperatura del agua (Sylvester et al. 2005). Strayer et al. (2011) 
registraron en trabajos de campo con D. polymorpha, que poblaciones menos densas 
tienen una mayor tasa media de filtrado. Por lo expuesto, un mejor estimador del 
impacto en el ambiente natural, sería no solo tener en cuenta la densidad total sino la 
estructura de tallas de la población, ya que con iguales densidades los efectos 
provocados sobre el ambiente dependerán en cierta medida de la estructura de tallas 









2.4.2 Crecimiento individual 
 
El estudio del crecimiento individual mediante la descomposición de frecuencia de 
tallas, es una técnica muy difundida, que ha sido utilizada tanto con L. fortunei 
(Maroñas et al. 2003) como con D. polymorpha (Nalepa et al. 1995), como con otras 
especies dulciacuícolas o marinas (Fiori & Morsán 2004; Sousa et al. 2008a). Existen 
otras técnicas para medir el crecimiento individual en bivalvos (e.g. análisis de anillos 
de crecimiento, marcado y recaptura) pero estos son de difícil ejecución en el campo. 
Asimismo, la estimación de la tasa de crecimiento es impracticable si no se pueden 
distinguir las cohortes individuales (Darrigran et al. en prensa; Nakano et al. 2011), en 
especies como el mejillón dorado que poseen múltiples desoves a lo largo del año, esta 
metodología (i.e. análisis mediante descomposición de frecuencia de tallas) presenta la 
complejidad añadida de la superposición de cohortes, donde resulta imposible asignar 
a cohortes a los individuos de mayor talla de la población (Figura 2.5 - 2.8, Anexo I). 
Discriminar entre las distintas cohortes en una DFT posee un grado de subjetividad, 
por lo que los resultados obtenidos con esta técnica deben tomarse con recaudos 
(Chase & Bailey 1999; Nalepa et al. 1995). No obstante, los resultados conseguidos 
para los tres grupos de muestras considerados (E3, C3 y C4) son consistentes entre sí 
(Figura 2.9; Tablas 2.5). Otros modelos teóricos de crecimiento individual (e.g. 
Verhulst) fueron ensayados pero no se obtuvieron mejores ajustes que los obtenidos 
con el modelo de von Bertalanffy, asimismo, este último modelo es con el cual se ha 
trabajado con el crecimiento individual de Limnoperna fortunei por otros autores y por 
lo tanto la comparación con los mismos es mas efectiva. 
En los primeros estudios acerca del crecimiento individual del mejillón dorado  
se calcularon constantes de crecimiento de 1,0 (Boltovskoy & Cataldo 1999) o de 0,3 
(Maroñas et al. 2003). Belz et al. (2010) estimó constantes de crecimiento mucho 
mayores, entre 2,0 y 3,2. Reinterpretando la información publicada por Maroñas et al. 
(2003) se obtuvieron constantes de crecimiento similares a las obtenidas en este 
trabajo de tesis doctoral (constantes de crecimiento de entre 1,37 y 1,60 para la CHY y 
entre 1,13 y 1,23 para lo reinterpretado de Maroñas et al. [2003]) (Tablas 2.4 y 2.6).  
Las diferencias observadas entre los valores publicados y los reinterpretados en 
esta tesis pueden tener distinto origen. Maroñas et al. (2003) ajustaron un modelo de 




crecimiento asumiendo una tasa de crecimiento moderada. Existen estimaciones que 
muestran un incremento de hasta 5 mm en períodos de un mes, representando hasta 
un 120 % de incremento en la talla (Darrigran et al. en prensa; Nakano et al. 2011).  
Cabe mencionar que los trabajos realizados por Maroñas et al. (2003) y por Darrigran 
et al. (en prensa) fueron realizados ambos en una zona de clima templado, por lo que 
las diferencias observadas entre estos dos trabajos no podrían atribuirse a diferencias 
climatológicas.  
 Se observa diferencias en la tasa de crecimiento desde un área de clima 
templado a otra subtropical. En la figura 2.10 puede observarse un crecimiento más 
moderado para la población estudiada en la playa Blagiardi (Maroñas et al. 2003) que 
lo que ocurre en la CHY. Asimismo, se registraron constantes de crecimiento de entre 
2.0 y 3.2 en Itaipú (Belz et al. 2010), con un L mayor al registrado para playa Bagliardi 
y la CHY (Maroñas et al. 2003 y este estudio).  
Sin embargo, otros factores además de la temperatura podrían afectar la tasa 
de crecimiento. Se ha visto en bivalvos marinos (McDonald & Thompson 1985) y 
dulciacuícolas (Czarnołęski et al. 2003) que la abundancia y calidad del alimento tienen 
un efecto regulador del crecimiento que no pueden ser explicados por cambios en la 
temperatura y la latitud. Variables fisicoquímicas como NH4, NO3 o BOD5 pueden 
afectar la tasa de crecimiento en bivalvos dulciacuícolas (Bauer 1992). En el caso del 
mejillón dorado, se ha sugerido que el crecimiento individual puede verse influenciado 
por la densidad de coespecíficos (Sardiña et al. 2009).   
Hasta la fecha, no existen datos para evaluar cuál de estos factores 
(temperatura, tipo de alimentación, variables fisicoquímicas, efectos denso-
dependientes) es el que tiene mayor incidencia en las variaciones observadas en las 
curvas de crecimiento. Futuros estudios en crecimiento de L. fortunei deberían tener 
en cuenta el efecto de la alimentación o las distintas variables fisicoquímicas (Bonel 
2011). 





Capítulo III  
 
Toxicología de compuestos vegetales sobre 










Toxicología de compuestos vegetales sobre Limnoperna fortunei 





Existe una gran variedad de técnicas a utilizar para mitigar los efectos del macrofouling 
en instalaciones invadidas, que se pueden agrupar en tratamientos químicos y 
tratamientos no-químicos (Darrigran & Pereyra en prensa) (Tabla 3.1). Entre otros, se 
han ensayado con distintas especies de bivalvos incrustantes el uso de biocidas 
oxidantes (Cataldo et al. 2003) y no oxidantes (Darrigran et al. 2007b), el uso biocidas 
de origen vegetal (Angarano et al. 2009) y de tratamientos combinados (Costa et al. 
2011b); se han evaluado en laboratorio también la eficacia de tratamientos como la 
anoxia (Perepelizin & Boltovskoy 2011a) o agua a altas temperaturas (Perepelizin & 
Boltovskoy 2011b). La principal ventaja de los tratamientos químicos radica en que 
pueden ser desarrollados para proteger toda la instalación invadida, desde la toma de 
agua hasta la descarga; los limitantes a su uso son: 1) Las regulaciones existentes para 
la descarga de material tóxico en el medio ambiente. 2) Los potenciales daños de los 
químicos sobre los materiales constitutivos del sistema (Mackie & Claudi 2010).  
Los ensayos hechos con estadios adultos de L. fortunei con hipoclorito de sodio 
muestran 100% de mortalidad a 1,2 mg/L en 576 h (Morton et al. 1976) y 408 h con 1 
mg/L a 25ºC (Cataldo et al. 2003). Similares resultados fueron obtenidos para otras 
especies: para D. polymorpha se alcanza un 95% de mortalidad en 552 h de exposición 
a 1 mg/L, (Van Benschoten et al. 1995), para Mytilus edulis (Linnaeus, 1758), se 
necesitan 480 h para alcanzar 100% de mortandad con 1 mg/L (Lewis 1985) y para 
Perna viridis Linnaeus 1758, se necesitan 816 h para alcanzar un 100% de mortandad 
expuesto a 1 mg/L de cloro residual aplicado continuamente (Rajagopal 1997). Si bien 
existen molusquicidas que muestran ser efectivos en períodos de tiempo más cortos, 
tanto para L. fortunei (Cataldo et al. 2003, Darrigran & Damborenea 2001) como para 
D. polymorpha (Britton & Dingman 2011; Waller et al. 1994) estos pueden ser 





agresivos contra especies no blanco y muchas veces resultan ser comparativamente 
más costosos. Existen opciones distintas del cloro (e.g. ozono) que han sido 
exitosamente aplicadas (Rolla & Mota 2010) o están siendo evaluadas en laboratorio 
(e.g. sustancias derivadas de canabinoides, biocidas químicamente diseñados), 
(Aldridge et al. 2006; Angarano et al. 2009; Costa et al. 2008; Mackie & Claudi 2010). 
La principal desventaja de estos métodos es su elevado costo (Mackie & Claudi 2010). 
El segundo problema con estas sustancias es que rara vez se ensaya el producto en 
especies no objetivo (Costa et al. 2008, 2011b) por lo que es difícil hablar de su efecto 
ecotoxicológico en el medio ambiente.  
 
Tabla 3.1 Diferentes tratamientos utilizados para controlar invasiones acuáticas en ambientes 
humanos.  
Tratamientos químicos  Tratamientos no-químicos 
Cloro Filtros de arena 
Dióxido de cloro Filtros proactivos 
Cloraminas Luz ultravioleta 
Ozono  Cubiertas anti-fouling 
Brominas Electroshock 
Peroxido de hidrógeno Protección catódica 
Permanganato de potasio Acústica 
Biocidas  Agitadores de alta velocidad 
 Incremento de la velocidad de la corriente del agua 
 Shock térmico 
 Desecación 
 Congelamiento 
 Privación de oxígeno 
  Limpieza mecánica 
 
 A partir de la prohibición de la utilización de pinturas con tribulestaño (TBT) en 
el medio marino (IMO 2007), la tendencia mundial, es la búsqueda de agentes biocidas 





“ambientalmente amigables” utilizables en ambientes humanos invadidos (Angarano 
et al. 2009; Caprari 2006; Qian et al. 2010).  
Con la finalidad de encontrar biocidas naturales, se probaron tres 
preparaciones comerciales de taninos (ECOTEC®-UA, ECOTEC®-L y ECOTEC®-MC) y una 
solución de aceite de Nim como potenciales biocidas para L. fortunei. 
Los taninos son un grupo de compuestos vegetales del quebracho colorado 
(Schinopsis balansae Engl) astringentes, principalmente glucósidos complejos de 
catecol y pirogallol. Consisten principalmente de residuos de ácido gálico que están 
vinculados a la glucosa a través de enlaces glucosídicos (Hagerman 2002). Los taninos 
se encuentran prácticamente en cualquier cuerpo de agua en donde haya gran 
cantidad de materia vegetal en descomposición. Los taninos son importantes en la 
industria (e.g. alimenticia, curtiembres) (Chung et al. 1998; Hagerman 2002) y 
comunes en todo tipo de comidas (vinos, cereales, frutos y bebidas) (Bennick 2002). 
Investigaciones recientes muestran que los taninos podrían utilizarse en pinturas 
antifouling contra organismos marinos como Balanus amphitrite (Darwin, 1854) y 
Polydora ligni (Webster, 1879) (Pérez et al. 2007; Stupak et al. 2003).  
Por su parte, el árbol de Nim (Azadirachta indica A. Juss), es conocido como el 
“milagro verde” (Girish & Shankara Bhat 2008) o como el “árbol omnipotente” 
(Brahmachari 2004), y es una de las plantas más estudiadas en el mundo, con enormes 
potenciales como fuente de pesticidas, insecticidas y agroquímicos (Brahmachari 2004; 
Girish & Shankara Bhat 2008). Recientemente, la Organización Mundial para la Salud 
recomendó su utilización como fuente segura de compuestos antivíricos, antifúngicos 
y antisépticos (WHO 2007). El aceite de las semillas de Nim es utilizado como fungicida, 
insecticida y repelente de insectos (Girish & Shankara Bhat 2008) dada la baja toxicidad 
contra organismos no-blanco y la baja persistencia en el ambiente de la Azadiractina, 
su principal componente activo (Schaaf et al. 2000). Ambas características son 
deseables para un biocida. 
En este contexto, se plantearon dos hipótesis: (i) los dos compuestos 
mencionados presentan toxicidad para L. fortunei; (ii) los dos estadios del mejillón 
dorado (fase bentónica y planctónica) presentan diferencias en su respuesta frente a 
estos compuestos.  





Para contrastar estas hipótesis se realizaron ensayos para determinar la dosis 
letal de los compuestos con el mejillón dorado y con las especies no blanco, el 
cladócero Daphnia magna (Straus, 1820), la compuesta Lactuca sativa (Linnaeus, 1753) 
y el pez de agua dulce Cnesterodon decemmaculatus (Jenyns, 1842).  
 
3.2 Material y métodos  
 
3.2.1 Características de los compuestos ensayados 
 
3.2.1.1 Preparados de taninos 
 
Se ensayaron tres preparados comerciales de taninos (ECOTEC-UA®, ECOTEC-L® y 
ECOTEC-MC®). Los preparados de taninos utilizados en estos ensayos son obtenidos 
por UNITAN SAICA a través de un proceso que consta de tres etapas: (1) molido y 
difusión, (2) evaporación primaria y (3) tratamiento químico y secado en seco. 
El proceso de molido (etapa 1) incluye cortar la materia prima (troncos de 
quebracho colorado) y sumergirlos en agua a 130º hasta obtener una solución de 
taninos con 10 a 11% de materia sólida. La evaporación primaria (etapa 2) permite 
obtener una solución de taninos con un 55% de materia sólida. Finalmente, en el 
tratamiento químico (etapa 3) se diluye la solución de taninos con bisulfato de sodio y 
se la seca hasta obtener un producto final en forma de polvo; las características de 
cada producto son controladas en esta etapa. (Más detalles son provistos en 
http://www.unitan.net/esp/unitan/index.html). 
Aunque todos los productos son preparados de taninos, estos difieren en 
alguna de sus propiedades fisicoquímicas (Tabla 3.2) y porcentaje de polifenoles 











Tabla 3.2 Características de los preparados de taninos testeados (UNITAN SAICA). ND = datos 
no disponibles. 
  ECOTEC-UA® ECOTEC-L® ECOTEC-MC® 
Taninos (% max) 74,0 70,0 86,5 
Color rojo observado 1,9 - 2,2 1,1 - 1,4 ND 
Color amarillo observado 3,8 – 4,2 2,2 - 3,0 ND 
pH 4,7 - 5,1 4,0 - 4,4 4,1 - 4,5 
Insolubles (% max)                      0,0 2,0 2,5  
Cenizas (% max) 7,2 5,5 2,5 




3.2.1.2 Solución de Aceite de Nim 
  
La solución de Aceite de Nim testeada consiste en un 60% de aceite de Nim puro y un 
40% de emulsionante. Como emulsionante se utilizó alcohol graso etoxilado de 9 
moles (Tablas 3.3 y 3.4). La preparación de la solución se realizó en autoclave 




















Tabla 3.3 Características del aceite de Nim (Integración Química S.R.L.). 
  Propiedades físicas y químicas 
Estado  Líquido 
Apariencia  Líquido marrón viscoso 
pH  7 ± 0,02 
Punto de ebullición  más de 100 ºC 
Punto de congelación  14 ºC 
Temperatura de auto-
combustión  encima de los  200 ºC 
Temperatura de combustión  más de 170 ºC - Sin peligro de incendio 
Temperatura de 
descomposición  Ninguno 
Solubilidad en agua  Emulsifica con agua 
Densidad específica  84 mg / L 
Formula molecular  No aplicable 
Peso molecular  No aplicable 
  Estabilidad y reactividad 
Estabilidad química  
Estable en condiciones normales de empaque y 
almacenamiento 
condiciones a evitar  Sin restricciones 
Productos de descomposición  Ninguno 
Polímeros peligrosos  Ninguno 
Irritación en ojos  No irritante 
Irritación en piel  No irritante 














Tabla 3.4 Características del alcohol graso etoxilado  (Integración Química S.R.L.). 
Propiedades físicas y químicas 
Estado  Pastoso 
Color Blanco 
Punto de ebullición 300ºC 
Punto de fusión 25ºC 
Valor de inflamación 175ºC 
Auto-inflamación 500ºC 
Densidad 1,06 g/ml 
Solubilidad en agua Soluble 
pH 7,0 
Estabilidad y reactividad 
Condiciones a evitar No se conocen 
Productos de descomposición peligrosos Ninguno 
Descomposición térmica > 300ºC 
Biodegradación Biodegradable 
 
3.2.2 Toma de muestras 
 
3.2.2.1 Limnoperna fortunei 
 
Todos los ejemplares de L. fortunei se colectaron en la costa bonaerense del Río de la 
Plata, en el espigón de pesca del Club de Pesca La Plata (34°49´S – 57°56´O). Los 
individuos adultos se retiraban con el río en bajante, los estadios larvales con el río en 
creciente (Figura 3.1 A). 
Las larvas se colectaron filtrando 1.000 L de agua a través de una malla de 45µ 
de abertura. Las muestras fueron transportadas inmediatamente al laboratorio 
(SERByDE, Museo de La Plata (FCNyM), Universidad Nacional de La Plata).  
La recolección de individuos adultos de L. fortunei se realizó en forma manual. 
Los individuos fueron inmediatamente transportados al laboratorio, en donde se los 





aclimató durante quince días en acuarios de 10 L (conductividad = 1 ± 0,3 mS/cm, 
temperatura= 23 ± 2 ºC; ph = 7 ± 0,5). Se realizó un recambio completo del agua de los 
acuarios los tres primeros días, y un recambio parcial (5 L) cada dos días hasta 
completar los quince días de aclimatación. Se los alimentó diariamente con alimento 
para peces TetraMin®, con excepción de los dos días previos al ensayo. 
 
3.2.2.2 Daphnia magna, Lactuca sativa y Cnesterodon decemmaculatus 
 
Los neonatos de D. magna utilizados en las pruebas de toxicidad fueron obtenidos de 
cultivos del laboratorio CIMA de la Facultad de Ciencias Exactas, UNLP y  mantenidos 
en condiciones estandarizas (conductividad 1,0 mS/cm; dureza 215 mg/L de CO3Ca; 
alcalinidad 180 mg/L de CO3Ca, rango de ph 7,6 ± 0,2,  temperatura 20 ± 2 ºC, 
fotoperiodo 16:8 luz:oscuridad y alimentados con algas chlorococales).  
Las semillas de L. sativa se obtuvieron de proveedores comerciales 
correspondiendo las mismas a la variedad mantecosa con un 98% de germinación 
garantizada. 
Los individuos de C. decemmaculatus fueron capturados en arroyos de la zona, 
en campos con baja a nula utilización de agroquímicos. Los mismos fueron aclimatados 
por al menos 40 días en laboratorio y alimentados a diario con alimento para peces de 
marca comercial genérica. Para las pruebas de toxicidad se utilizaron alevines de 
segunda o tercera generación nacidos de los individuos capturados en el campo. 
 
3.2.3 Pruebas de toxicidad 
 
3.2.3.1 Ensayos con Limnoperna fortunei  
 
Cuando se trabaja con moluscos bivalvos, uno de los mayores problemas 
estriba en su capacidad para detectar  los biocidas y cerrar sus valvas o reducir su 
actividad sifonal en respuesta (Cataldo et al. 2003; McMahon et al. 1993), lo que obliga 
a un aumento en los tiempos de exposición a las sustancias tóxicas. 
 





   3.2.3.1.1 Preparados de taninos 
 
Los ensayos de toxicidad con L. fortunei se realizaron con dos estadios: larvas y adultos 
discriminando dentro de estos últimos dos tallas (13 ± 1 mm y 19 ± 1 mm). Todos los 
ensayos se realizaron por triplicado utilizando al menos cinco concentraciones y un 
testigo, y agua de red declorinada para las diluciones. Durante los ensayos se 
controlaron, la temperatura (23 ºC, min = 21,8 ºC, max = 23,7 ºC), el fotoperíodo (16:8 
luz:oscuridad), el pH (7,31, min = 7,08, max = 7,55) y la conductividad (1 ± 0,3 mS/cm)
 Los ensayos con adultos se realizaron seleccionando, el día previo al inicio de 
cada ensayo, a los individuos por talla, utilizando un calibre (precisión 0,01 mm). A 
continuación se colocaron 12 individuos, seleccionados al azar, en cajas de Petri, las 
cuales se sumergieron en 250 ml de agua de dilución. Al cabo de 24 h se eliminaron de 
cada cápsula de Petri aquellos ejemplares que no lograron fijarse mediante el biso a la 
cápsula (Waller et al. 1994). A continuación, las cápsulas de Petri con los individuos 
adheridos fueron sumergidas en 250 ml de las distintas concentraciones a ensayar, 
durante 168 h (siete días). Los controles negativos se realizaron de manera similar, 
utilizando la misma agua con la que se realizaron las diluciones. Transcurrido el 
período de exposición se controló la mortalidad, considerando como muertos a los 
individuos que no mostraron reacción frente al estímulo mecánico (Figura 3.1). 
Los ensayos con larvas se realizaron colocando 12 ml de cada concentración de 
taninos en cápsulas de Petri plásticas agregando a cada una entre diez y 15 larvas. 
Luego de 24 h de exposición se controló la mortalidad en cada cápsula de Petri bajo 
microscopio estereoscópico. Una larva se consideró muerta si no se la observaba 
nadando o con signos de actividad en su interior (por transparencia). 








Figura 3.1 A. Espigón de pesca en el Club de Pesca La Plata. Detalles de los ensayos hechos en 
laboratorio. B. Vista de un ensayo con adultos en proceso de aclimatación. C. Ensayo iniciado, 
la flecha blanca destaca los testigos. D. Detalle de los individuos muertos. 
 
3.2.3.1.2 Solución de aceite de Nim 
 
Los ensayos con aceite de Nim se desarrollaron siguiendo el mismo protocolo a los 
ensayos realizados con los preparados de taninos, por lo que solo se mencionarán las 
diferencias entre ambos ensayos.  
El protocolo de aclimatación fue el mismo para todos los ensayos. Las 
condiciones fisicoquímicas en los acuarios fueron controladas, siendo la temperatura 
de 23 ºC (min = 21,2 ºC, max = 24,3 ºC), el fotoperíodo de 16:8 (luz:oscuridad), el pH 
de 7,07 (min = 6,19, max = 7.48) y la conductividad de 0,75 (± 0,3 mS/cm).  
Basados en las experiencias con los preparados de taninos, se ensayaron tres 
tallas de individuos para observar si los individuos de menor talla (7 ± 1 mm), próximos 
a la etapa juvenil, eran más susceptibles al biocida que los de mayor talla 13 y 19 ± 1 
mm). Los ensayos fueron realizados sumergiendo a los individuos en 500 ml de las 





soluciones preparadas con aceite de Nim, con una exposición de 72 h. El tiempo de 
exposición se decidió en los ensayos preliminares, en los que se observó mortandad al 
cabo de 72 h. 
Los ensayos con larvas se realizaron de la misma forma que los ensayos 
realizados con preparados de taninos. 
 
3.2.3.2 Ensayos con Daphnia magna, Lactuca sativa y Cnesterodon 
decemmaculatus 
 
Se utilizaron ensayos estandarizados de toxicidad para evaluar los potenciales efectos 
ecotóxicos de los productos estudiados. Los ensayos de toxicidad aguda a 24 y 48 
horas de exposición con neonatos de D. magna se realizaron siguiendo el protocolo de 
USEPA (USEPA 1996a); utilizando como agua de dilución agua de red declorinada 
(conductividad 1,0 mS/cm; dureza 215 mg/L de CO3Ca; alcalinidad 180 mg/L de CO3Ca, 
rango de ph 7,6 ± 0,2). Los ensayos se implementaron bajo condiciones controladas de 
temperatura (20 ± 2 ºC) y fotoperiodo (16:8 luz:oscuridad) y sin alimentación de los 
neonatos. Se colocaron diez neonatos en 10 ml de cada solución y se controló la 
mortalidad de los mismos al cabo de 24 y 48 h. Un neonato se consideraba muerto 
cuando no se lo observaba nadar. 
Los ensayos de germinación/elongación de la raíz con L. sativa se efectuaron a 
120 h de exposición en oscuridad utilizando agua bidestilada como agua de dilución, 
de acuerdo al protocolo de USEPA (USEPA 1996b), a una temperatura de 22 ± 2 ºC. Se 
colocaron 20 semillas de L. sativa en cápsulas de Petri conteniendo un papel de filtro 
con 3 ml de cada solución a ensayar. Las cápsulas de Petri con las semillas fueron 
colocadas en oscuridad durante 120 h, al cabo de las cuales se controló la 
germinación/elongación de las raíces. 
Los ensayos de toxicidad aguda con C. decemmaculatus a 96 h de exposición se 
realizaron siguiendo el protocolo sugerido por la USEPA (USEPA 1996c). Se colocaron 
cinco individuos por solución, en 500 ml de solución. Los individuos fueron mantenidos 
sin aireación ni alimentación durante todo el período de exposición. Las soluciones se 
recambiaban cada 24 h. Al cabo de 96 h se controló la mortalidad en cada solución. Los 





individuos se consideraban muertos si se hallaban depositados en el fondo de los potes 
plásticos sin signos de actividad o si se encontraban flotando sin signos de actividad. 
Todos los ensayos se realizaron por triplicado utilizando al menos cinco 
concentraciones y un control negativo. 
 
3.2.4 Análisis de los resultados 
 
3.2.4.1 Limnoperna fortunei  
 
Las CL50 (Concentración letal sobre el 50% de los organismos expuestos) fueron 
calculadas utilizando regresión lineal previa transformación de la concentración con 
logaritmo y la mortalidad a unidades Probit (Finney 1978) utilizando el programa 
Probit versión 1.5 de USEPA. Se consideró como CL100 a la menor concentración 
ensayada que efectivamente produce una mortandad del 100% sobre los ejemplares 
expuestos.  
Para la comparación de la toxicidad entre los tres extractos de taninos, los dos 
estadios y los dos tamaños de adultos se aplicó análisis de la varianza (ANOVA) entre 
productos y entre estadios, aplicando un modelo lineal generalizado de pendientes 
homogéneas (McCullagh & Nelder 1989) considerando a los estadios y tamaños como 
una covariable asociada a la edad de los individuos utilizados.  
 
3.2.4.2 Daphnia magna 
 
En el caso de D. magna todas las estimaciones de las CLXX se realizaron con el programa 
Probit, considerándose a la CL1 como NOEC (concentración más alta del producto a la 
que no se observan respuestas con diferencias estadísticamente significativas al 
compararlas con el control) y a la CL10 como LOEC (concentración más baja del 









3.2.4.3 Lactuca sativa 
 
En el caso de L. sativa, la IC50 (concentración inhibitoria 50) se obtuvo ajustando los 
resultados por regresión lineal previa transformación logarítmica de la concentración 
utilizando como variable dependiente el porcentaje de inhibición con respecto al 
control negativo. La NOEC y la LOEC se obtuvieron mediante comparación a posteriori 
de Dunnett previo ANOVA (Zar 1999). 
 
3.2.3.4 Cnesterodon decemmaculatus 
  
En el caso de C. decemmaculatus, las estimaciones se realizaron de forma idéntica a lo 




3.3.1 Preparados de taninos 
 
Los resultados obtenidos para cada estadio de L. fortunei se muestran en la tabla 3.5. 
En el caso de los estadios larvales, la CL100 obtenida fue de 400 mg/L para los tres 
preparados de taninos. No se obtuvo la LC100 para los individuos adultos dado que a 
ninguna de las concentraciones ensayadas se obtuvo un 100% de mortandad. Los 
estadios larvales resultaron más susceptibles que los estadios bentónicos para los tres 
preparados ensayados.  
En los ensayos realizados con soluciones de taninos se observó que los 
individuos sumergidos cerraban sus valvas y dejaban de filtrar. Este comportamiento 
no fue observado en los testigos, en donde los individuos continuaban con su actividad 
normal de filtrado. Esta información no fue cuantificada para evitar manipular a los 
individuos durante los ensayos.  
La CL50, NOEC y LOEC para D. magna y la IC50, NOEC y LOEC para L. sativa se 
muestran en las tablas 3.6 y 3.7, respectivamente. La IC50 para L. sativa fue mayor que 
la CL50 calculada para todos los estadios de L .fortunei, y solo se superpone con el 





intervalo de confianza de uno de los productos (ECOTEC®-UA) (Tabla 3.5 y 3.7). En el 
caso de D. magna, las CL50 estimadas fueron mayores que las estimadas para los 
estadios larvales de L. fortunei y no hay superposición con sus respectivos intervalos de 
confianza (Tablas 3.5 y 3.6). 
Las NOEC fueron mayores que las CL100 observadas para larvas con los tres 
preparados de taninos en el caso de L. sativa, y solo el producto ECOTEC®-UA tuvo una 
NOEC ligeramente superior en el caso de D. magna, aunque no fue posible confirmar si 
estas diferencias son significativas. 
El análisis de la varianza, utilizando estadios y tallas como covariables, los 
preparados de taninos como factores y las CL50 como variables dependientes, indican 
que no hay efecto del tratamiento (p ≤ 0,8893) pero que hay un efecto significativo de 
la covariable (p ≤ 0,00986). El mismo análisis muestra que no hay interacción entre los 
factores y la covariable (p ≤ 0,07386). 
Tabla 3.5 CL50 e intervalos de confianza (95%) para ambos estadios de Limnoperna fortunei 
expuestos a diferente preparados de tanino. Todas las concentraciones se expresan en mg/L. 
        Adultos 
 Larvas 13 mm  19 mm  













ECO-UA® 160,21 94,06 235,31 983,27 763,36 1465,61 1273,73 983,27 2066,6 
ECO-L® 138,54 89,67 277,11 309,92 232,18 414,91 442,14 349,39 564,93 
ECO-MC® 138,53 96,7 182,95 160,1 75,45 283,4 557,71 428,83 818,96 
Tabla 3.6 CL50, LOEC y NOEC de Daphnia magna para los ensayos a 24 y 48 h de exposición. 
Todas las concentraciones se expresan en mg/L.  
Ensayos a 24 h  
 












ECOTEC-UA® 896,21 823,75 994,18 584,48 508,6 644,17 412,51 323,5 479,92 
ECOTEC-L® 635,76 547,42 701,14 409,54 284,01 491,18 286,15 163,06 374,91 
ECOTEC-MC® 849,53 731,22 1081,05 462,62 389,17 525,78 281,87 197,26 344,7 
 Ensayos a 48 h  













ECOTEC-UA® 348,29 322,44 370,63 248,01 207,17 276,38 188,04 142,03 221,3 
ECOTEC-L® 363,65 329,78 385,82 290 224,85 322,41 241,14 162,26 282,44 
ECOTEC-MC® 341,58 318,07 366,24 244,24 214,08 267,82 185,81 151,86 212,32 
 






Tabla 3.7 IC50, LOEC, NOEC y respectivos intervalos de confianza de Lactuca sativa. Todas las 
concentraciones expresadas en mg/L. 
  ECOTEC-UA® ECOTEC-L® ECOTEC-MC® 
IC50 1748,02 2005,83 2023,83 
Linf 1303,52 1555,61 1472,65 
Lsup 2344,09 2586,33 2781,29 
NOEC 750,00 500,00 750,00 
LOEC 1000,00 750,00 1000,00 
 
 
3.3.2 Solución de aceite de Nim 
 
Los resultados obtenidos se muestran en la Tabla 3.8 (L. fortunei), Tabla 3.9 (D. magna 
y C.decemmaculatus) y Tabla 3.10 (L. sativa). La CL100 para las larvas de L. fortunei fue 
de 500 µl/L. La CL100 de adultos no pudo ser estimada porque no se obtuvo una 
mortalidad del 100% con ninguna de las concentraciones ensayadas. 
Coincidentemente con lo observado en el caso de los preparados de taninos, los 
estadios larvales resultaron más susceptibles que los estadios bentónicos. La diferencia 
entre las CL50 de ambos estadios fue de dos órdenes de magnitud (Tabla 3.8). Las CL50 
estimadas para D. magna y C.decemmaculatus son dos órdenes de magnitud inferiores 
a las CL100 estimada para larvas (Tablas 3.8 y 3.9). 
 
Tabla 3.8 CL50 e intervalos de confianza para la solución de aceite de Nim con todos los 
estadios de Limnoperna fortunei. Todas las concentraciones expresadas en µl/L. 
    IC 
  CL50 Superior Inferior 
Larvas 8 20 2 
7 ± 1 mm 241 315 171 
13 ± 1 mm 249 827 101 
19 ± 1 mm 122 153 98 
 





Tabla 3.9 CL50, NOEC, LOEC y respectivos intervalos de confianza para Daphnia magna y 






























4,92 4,01 6,09 2,08 0,97 2,83 
3,0
6 1,92 3,8 
 
Tabla 3.10. IC50, LOEC, NOEC y respectivos intervalos de confianza de Lactuca sativa. Todas las 
concentraciones expresadas en µl/L. 
 IC50             3.020 
Límite superior           12.081  







La respuesta diferencial a los productos ensayados de los distintos estadios de 
desarrollo del mejillón dorado está de acuerdo con lo afirmado en la literatura acerca 
de la vulnerabilidad de los estadios iniciales de desarrollo (Darrigran et al. 2007b; 
Maroñas & Damborenea 2006; Van Benschoten et al. 1995)  
En el caso de los preparados de taninos, los ensayos realizados con D. magna y 
L. sativa muestran CL50 superiores a las correspondientes para los estadios larvales de 
L. fortunei pero similares a aquellas obtenidas para los estadios adultos. La 
comparación de los resultados obtenidos para D. magna muestran que los límites de 
confianza  inferiores correspondientes al LOEC a 24 h son superiores a las LC50 de las 





larvas y no difieren demasiado de las concentraciones a las cuales se observa un 100% 
de mortalidad en las larvas (400 mg/L). Esta evidencia sugiere que los productos 
evaluados podrían ser considerados como larvicidas, ya que las concentraciones a las 
que tendrían la efectividad buscada en un pesticida (mortandad del 100%) con solo 
una dilución mínima en un sistema acuático no presentarían efectos agudos sobre las 
dos especies no blanco ensayadas. 
Los resultados obtenidos para la solución de aceite de Nim muestran una alta 
toxicidad de la misma para las especies D. magna y C.decemmaculatus (Tablas 3.8 y 
3.9). Sobre la base de estos resultados se recomienda utilizar esta solución en su 
presente forma solo en sistemas cerrados y evitar su vertido en sistemas de aguas 
continentales. Sobre la base de esta recomendación, y dado el comportamiento de la 
solución ensayada  se recomienda la utilización de derivados del aceite de Nim en 
tratamientos de corta duración. En los ensayos realizados se obtuvieron efectos letales 
con adultos en exposiciones de 72 h. Estos tiempos mejoran a los observados con 
derivados del cloro (Cataldo et al. 2003; Morton et al. 1976) o con tratamientos no 
químicos (e.g. anoxia) (Perepelizin & Boltovskoy 2011a) lo que permitiría usar 
productos derivados del aceite de Nim por menos tiempo en las instalaciones 
invadidas, minimizando los costos de aplicación.  
Sobre la base de los resultados obtenidos y a otros ya publicados (Darrigran et 
al. 2007b; Maroñas & Damborenea 2006; Pereyra et al. 2011), el esfuerzo de las 
investigaciones con productos biocidas para el mejillón dorado, debe ser puesto en el 
estadio larval. Estudios hechos con D. polymorpha muestran la vulnerabilidad de los 
estadios larvales. Fisher et al. (1994) muestran que para cinco de seis productos 
ensayados en experiencias de 24 h, las larvas son más vulnerables que los estadios 
adultos. McMahon et al. (1993), trabajando con polímeros catiónicos, muestran que 
las larvas son más sensibles que los adultos. Darrigran y Damborenea (2001) y 
Darrigran et al. (2007b) llegan a conclusiones similares trabajando con L. fortunei 
expuestos a polímeros cuaternarios. Estos últimos autores, mencionan que un biocida 
que no cause mortalidad pero que prevenga el asentamiento de las larvas debe 
considerarse como exitoso. Yebra et al. (2004) y Angarano et al. (2009) mencionan que 
los productos que no tengan capacidad biocida (i.e. aquellos que causen algún grado 





de mortalidad) pero que si posean características fuertemente anestésicas, inhibición 
del asentamiento o que causen desprendimiento de los organismos ya asentados, 
deben tenerse en cuenta como estrategias de control. Siguiendo esta línea de 
pensamiento, estudios hechos en el medio marino con pinturas antifouling con taninos 
de quebracho colorado (Pérez et al. 2007; Stupak et al. 2003) muestran el potencial de 
estos productos. Sobre la base de estos resultados y los aquí presentados para el 
medio dulciacuícola, se recomienda profundizar el estudio y desarrollo de estos 
productos derivados del quebracho colorado como estrategia de control en 
instalaciones humanas.  
Los productos aquí ensayados, y los nuevos formulados que surjan en base a 
estos, pueden ser una opción. Estos productos se presentan como una alternativa 
entre la aplicación de productos económicos y ambientalmente costosos (e.g. cloro) y 
otros cuyo costo los vuelven completamente impracticables (e.g. ozono).  




Capítulo IV  
 
 
Impacto de Limnoperna fortunei sobre 
Corbicula fluminea (Müller, 1774) 









Como se mencionó en la introducción del Trabajo de Tesis, Limnoperna fortunei es 
capaz de adherirse sobre otros organismos  (Darrigran 2002). En lo particular, se ha 
observado este fenómeno con especies de bivalvos nativos en Argentina, como 
Anodontites trapesialis (Lamarck 1819) (Darrigran 2002) y Anodontites sp (Karatayev et 
al. 2010) y en Brasil, Diplodon deceptus (Simpson 1914) y Leila blainvilliana (Lea 1834) 
(Mansur et al. 2003). El mismo fenómeno se observó sobre la almeja asiática, Corbicula 
fluminea (Müller 1774), tanto en Argentina como en Brasil (Darrigran 2002; Mansur et 
al. 1999). Asimismo, se ha observado biofouling del mejillón dorado sobre otros 
organismos: el cangrejo Aegla platensis (Schmitt 1942) (Darrigran 2002; Lopes et al. 
2009) (Figura 4.1), el caracol Pomacea canaliculata (Lamark 1822) (Darrigran & 
Damborenea 2005; Mansur et al. 2003) y las raíces de Eichornia crassipes (Mart.) 




Figura 4.1. Adhesión de Limnoperna fortunei a distintos organismos. A = Anodontites 
sp.; B = Aegla platensis.  
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El mismo tipo de biofouling ocurre entre el mejillón cebra, Dreissena 
polymorpha, y los bivalvos de las áreas que este coloniza, tanto en Norteamérica como 
en Europa (Burlakova et al. 2000; Schloesser et al. 1996; Strayer 2009). Así, se han 
observado masivos eventos de biofouling por parte de D. polymorpha sobre bivalvos 
(especialmente aquellos de la familia Unionidae) (Tucker 1994), seguidos de drásticos 
descensos tanto de sus tamaños poblacionales como de la diversidad específica 
(Nalepa 1994; Ricciardi et al. 1996, 1998; Schloesser & Nalepa 1994; Schloesser et al. 
1997, entre otros). Se han reportado adhesiones de hasta 10.000 mejillones por 
bivalvo (Nalepa 1994) así como efectos letales de los mismos con adhesiones de solo 
10 mejillones por uniónido (Ricciardi et al. 1996). Se han propuesto varias causas 
posibles para explicar este impacto negativo. Entre ellas: imposibilitar el 
desplazamiento y el enterramiento, impedir el cierre de las valvas (con la consecuente 
exposición a depredadores y parásitos), impedir la apertura de las valvas (impidiendo 
la respiración), oclusión de los sifones, competencia por el alimento, producción de 
desechos metabólicos y ahogamiento en el sustrato por enterramiento (Baker & 
Levinton 2003; Haag et al. 1993; Ricciardi 2003; Schloesser & Nalepa 1994). Además de 
los efectos mencionados, los estudios realizados con el mejillón cebra en 
Norteamérica, muestran efectos agudos sobre la condición fisiológica de los bivalvos 
que sufren biofouling: estrés y síntomas de inanición, mayor tasa de excreción de 
amonio, derivas hacia tasas metabólicas menores y aumentos en la tasa de filtración, 
entre otros (Baker & Hornbach 1997,  2000; Haag et al. 1993).  
En la región Neotropical hay al menos 7 familias de bivalvos dulciacuícolas, con 
aproximadamente 18 géneros en la Argentina (Bogan 2008; Rumi et al. 2008) (Tabla 
5.1). Si bien la sistemática y biología (ciclo reproductivo, natalidad, mortalidad, 
distribución, etc.) de las especies de bivalvos nativos en la Argentina está poco 
estudiada (Rumi et al. 2008) se puede afirmar que estas presentan ciertas 
características que los vuelven susceptibles de sufrir adhesiones sobre sus valvas (i.e. 
fouling) por parte del mejillón dorado: son bivalvos infaunales que viven 
semienterrados sobre sustratos blandos. Esto ya se ha observado para especies del 
género Anodontites (Darrigran 2002) (Figura 4.1). 
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Tabla 4.1 Familias y géneros de bivalvos de aguas continentales presentes en la Región 
Neotropical y en la Región Neoártica. * = Familias con géneros presentes en la Argentina; a = 
familias presentes en la Región Neotropical; b = Familias presentes en la Región Neoártica; 1 = 
géneros introducidos en la Región Neotropical; 2 = géneros introducidos en la Región 
Neoártica. Tabla confeccionada con datos de  Bogan (2008) y Rumi et al. (2008). 
Subclase Orden Familia Género 



























Myoidea Erodonidae* Erodona 
 
Con el fin de establecer el efecto de adhesiones de L. fortunei sobre bivalvos 
infaunales superficiales se llevaron a cabo ensayos en medio estáticos, a diferentes 
niveles de adhesión. La especie de estudio fue la almeja asiática, Corbicula fluminea 
(Figura 4.2), presente en grandes densidades en el área de estudio.  
 
 





Figura 4.2 A. Corbicula fluminea en el campo; B. detalle de un individuo filtrando en su 
posición natural en el sustrato arenoso. 
 
Corbicula fluminea, originaria del sudeste asiático, amplió su rango de 
distribución mediante introducciones mediadas por el hombre en América, Europa y 
Asia (Darrigran 2002; Karatayev et al. 2003; Munjiu  & Shubernetski 2010; Sousa et al. 
2008b). A igual que las especies nativas de la región de los géneros Anodontites y 
Diplodon, C. fluminea habita enterrada en el sedimento (i.e. infaunal), dejando 
expuestas sus valvas (infaunal superficial) y volviéndose susceptible de ser utilizada 
como sustrato por parte del mejillón dorado, tal como fue reportado en observaciones 
de campo (Darrigran 2002; Mansur et al. 2003), lo cual la convierte en una especie 
apropiada para este estudio. Dado que es una especie muy abundante y de fácil 
recolección y mantenimiento en el laboratorio C. fluminea resultó ser la especie mas 
adecuada  para este estudio. 
A fin de contrastar la hipótesis de trabajo: El fouling de Limnoperna fortunei 
sobre Corbicula fluminea la afecta negativamente, se realizaron estudios para 
establecer el estrés y la mortalidad provocados por el biofouling de L. fortunei sobre C. 
fluminea. 
 
4.2 Material y métodos 
4.2.1 Área de estudio y toma de muestras 
 
Todos los ejemplares utilizados en estos ensayos se recolectaron en la costa 
bonaerense del Río de la Plata (34°49´S – 57°56´O). 
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Los muestreos fueron realizados manualmente con el río en bajante (Figura 
4.3). En cada muestreo se recolectaron entre 200 y 300 ejemplares de C. fluminea, los 
cuales fueron transportados inmediatamente al laboratorio para su aclimatación.  
Los individuos de L. fortunei fueron recolectados de igual forma que lo 
descripto en el capítulo 4 (sección 4.2.2.1). 
 
Figura 4.3 Sitio de muestreo.  
 
4.2.2 Trabajo de laboratorio 
 
Una vez en el laboratorio, todos los especímenes de C. fluminea fueron medidos (alto = 
desde el umbo hasta el margen ventral; precisión 0,01 mm) y numerados 
consecutivamente con un marcador indeleble y con esmalte transparente para evitar 
que se borre el número a lo largo de todo el periodo de estudio (Figura 4.4 A, B). Los 
individuos de C. fluminea fueron colocados en acuarios para su aclimatación (figura 4.4 
C), los cuales contenían entre 3 y 5 cm de arena tamizada, lavada y congelada durante 
48 h para eliminar los organismos presentes. Se utilizó este sustrato por ser el que la 
especie selecciona (Belanger et al. 1985; Schmidlin & Baur 2007) y el más común en la 
zona de muestreo. Se utilizó poco sustrato porque las pruebas preliminares mostraron 
gran mortalidad con una mayor cantidad de sustrato. Los acuarios contenían 
aproximadamente 200 L de agua, de los cuales se cambiaban diariamente 50 L con un 
sistema abierto de circulación de agua. Los acuarios fueron aireados artificialmente y 
contaron con un fotoperiodo artificial (16 h luz: 8 h oscuridad). Los individuos fueron 
alimentados a diario con aproximadamente 1,5 L de un cultivo de algas ad hoc 
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preparado especialmente con este fin (Figura 4.4 D). El cultivo contenía algas 
unicelulares (Achnanthidium sp., Monoraphidium sp., Oocystis sp. y Schenedesmus sp.), 
las cuáles son consumidas por C. fluminea sin ningún tipo de preferencia (Boltovskoy et 
al. 1995). El agua del cultivo fue recambiada cada dos o tres días para evitar la 
proliferación de algas cianofitas.  Los parámetros fisicoquímicos (temperatura, ph y 
conductividad) fueron controlados en todos los acuarios. Los individuos fueron 
aclimatados durante dos semanas antes de cada experimento. No se registraron 
muertes durante el período de aclimatación ni durante el transcurso de los ensayos.  
Los especímenes de L. fortunei fueron aclimatados en un acuario de 200 L con 
aireación artificial y circulación constante de agua. Se los alimentó a diario con 
alimento para peces TetraMin®. La temperatura, el pH y la conductividad fueron 






Figura 4.4 Detalles de los ensayos con C. fluminea. A. Ejemplares colectados para realizar el 
primer ensayo. B. Marcado de los ejemplares. C. Ejemplares de C. fluminea aclimatándose. D. 
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4.2.3 Descripción de los ensayos 
  
Se realizaron dos ensayos para evaluar el impacto de dos proporciones de fouling de L. 
fortunei sobre C. fluminea (Tabla 5.2). Para esto se seleccionaron individuos de C. 
fluminea de entre 19 y 26 mm, de los cuales se midieron en alto de la conchilla 
(precisión 0,01 mm) y se pesaron (precisión 0,0001 g).   
Todos los individuos de C. fluminea fueron previamente aclimatados entre 10 y 
14 días.Luego de este período de aclimatación, las almejas fueron transferidos a un 
acuario de 200 L, en donde se adhirieron los individuos de L. fortunei. Éstos últimos 
representaron una proporción del peso húmedo de C. fluminea (Tabla 4.2) basados en 
los ensayos agudos hechos con D. polymorpha por Baker y Hornbarch (1997). Se 
colocaron entre 200 y 250 individuos en estas condiciones, considerando que se 
necesitaba un total de 160 individuos para la realización de cada ensayo (Figura 4.4 E, 
F). En cada ensayo se buscó aclimatar un número superior de individuos al necesario 
por la eventualidad de que el fouling fallara. Se colocaron los individuos de L. fortunei 
sobre los individuos de C. fluminea por un período de 72 h hasta lograr el fouling. Los 
individuos que al cabo de 72 h no estuvieron con fouling no fueron utilizados en los 
ensayos. En el Ensayo 1 el número de organismos con fouling no fue suficiente como 
para realizar un ensayo de 60 días de duración, por lo que se realizó a 45 días. En el 
Ensayo 2, el número de individuos de C. fluminea que contaron con fouling no fue 
suficiente por lo que una réplica contó con solo 30 individuos. 
Los individuos con fouling (tratamientos) y sin fouling (control) fueron dividos al 
azar en los acuarios  en dónde se los dejó hasta finalizar cada ensayo (Tabla 4.2) 
(Figura 4.5). Cada quince días, se asignaban al azar 10 individuos a retirar de cada 
acuario. Los individuos retirados fueron transportados inmediatamente al laboratorio 
del GIMIP (FCNyM) para su procesamiento. 
 
Tabla 4.2 Detalles de los ensayos realizados. Fouling expresado como porcentaje del peso 
húmedo de L. fortunei/ peso húmedo C. fluminea; duración expresada en días.  
Ensayo Fouling Duración  Replicas Control Extracción Individuos extraídos Nro. de Corbiculas 
1 20 ± 10 % 45  3 1 cada 15 días 10 120 
2 50 ± 10 % 60  3 1 cada 15 días 10 150 
 










Figura 4.5 Diseño esquemático de los ensayos realizados. Cada quince días se retiraban al azar 
10 individuos, identificados por número.  
 
En el primer ensayo, el acuario número 1 tuvo una pérdida de agua, por lo que 
los individuos correspondientes a este acuario se colocaron en el acuario 2. El acuario 
1 fue vaciado, limpiado, reparado, y vuelto a llenar con agua. Al cabo de 24 h los 
individuos fueron devueltos del acuario 2 al acuario 1. 
En el segundo ensayo, el número de individuos de C. fluminea que mostraron 
ejemplares de L. fortunei adheridos, contaron con fouling no fue suficiente por lo que 
una réplica contó con solo 45 individuos. Los individuos a los que se les desprendían 
los mejillones durante el transcurso del ensayo no fueron considerados. Los individuos 
eran controlados a diario para evitar que los grupos de mejillones se adhiriesen entre 
sí o a un segundo individuo de C. fluminea.  
La temperatura en los dos ensayos fue de 19 ± 1,5 ºC, el pH fue de 8,5 ± 0,12 y 
la conductividad de 0,9 ± 0,05 mS/cm  (media ± desvío estándar; promedio de los 
cuatro acuarios). 
Se utilizó un índice de condición (IC) para estimar el impacto por biofouling. Los 
índices de condición son utilizados normalmente como medida del estado fisiológico 
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de los bivalvos (Crosby & Gale 1990) y con C. fluminea se han utilizados distintas 
versiones de estos (Cataldo et al. 2001; Mouthon & Parghentanian 2004). Se calculó el 
IC usado por Cataldo et al. (2001), a fin de facilitar las comparaciones con los ensayos 
realizados en la región: 
IC = MVS/LT 
 
siendo IC = índice de condición, MVS = el peso de la masa visceral seca, LT = largo total 
del organismo. Para ello, los individuos eran medidos en el laboratorio del CIMA 
inmediatamente de retirados de los acuarios y luego se lo transportaba al laboratorio 
del GIMIP (FCNyM) en dónde se separaban las valvas de las partes blandas, las que 
fueron  secadas en estufa (a 60ºC, durante 48 h). Cada masa visceral fue pesada en una 
caja de aluminio previamente identificada y pesada. 
Para cada ensayo se realizó un análisis de regresión lineal para cada 
tratamiento a lo largo del tiempo. En ambos ensayos se evaluó si la pendiente difería 
significativamente de cero (test t) y se comparó la pendiente del control (test t) con la 




Los IC obtenidos varían entre 4,59 y 5,07 para el ensayo 1 y entre 5,34 y 7,55 para el 
ensayo 2. El valor más alto de los IC correspondió al control a los 30 días del ensayo 2; 
el valor más abajo correspondió a los 30 días del ensayo 1 (Figura 4.6). No se observó 
mortalidad de individuos de C. fluminea al cabo de ninguno de los dos ensayos.  
El análisis de los IC obtenidos no muestra diferencias entre una adhesión del 20 
± 10% (peso húmedo Limnoperna / peso húmedo Corbicula) con respecto al control, 
pero si se observa una tendencia negativa con un adhesión del 50 ± 10% (peso húmedo 
Limnoperna / peso húmedo Corbicula) con respecto al control (Figura 4.6). En el 
ensayo 1, la pendiente del tratamiento no difierió significativamente de cero (p = 
0,7774) pero si en el ensayo 2 (p = 0,0243). En ambos ensayos la pendiente del 
tratamiento difirió significativamente de la del control (Ensayo 1, p = 0,024; Ensayo 2, p 
= 0,0444). El IC disminuyó en el ensayo 2 casi un 20% al cabo de 60 días con respecto al 
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control; la máxima disminución con respecto al control en el ensayo 1 fue de ≈ 5%, al 


























Diás de iniciado el ensayo
Control 50% Adhesión 50% Control 20% Adhesión 20%
 
Figura 4.6 Índices de condición para cada ensayo y sus respectivos controles. Las rectas de la 
porción superior corresponden al ensayo 2; las rectas de la porción inferior corresponden al 




Los índices de condición (IC) obtenidos en estos ensayos se encuentran dentro del 
rango obtenido por Cataldo et al. (2001) trabajando en un río poco contaminado (Río 
Paraná) por lo que se puede considerar a los organismos como saludables, 
comparándolos con los IC que mostraron los individuos en el Río San Antonio (IC ~ 3), 
afluente del río Lujan que recibe gran cantidad de efluentes cloacales e industriales 
(Cataldo et al. 2001). La disparidad de un punto en el valor del IC entre los ensayos 
realizados en este trabajo de tesis puede ser explicada por la diferencia temporal entre 
ambos. El ensayo 1 se realizó entre junio y agosto, inmediatamente después de la 
liberación de pediveligers ocurrida en marzo (Cataldo et al. 2001); el ensayo 2 se 
realizo entre octubre y diciembre, meses antes de otro evento de liberación de 
gametas, lo cual podría explicar la difrencia entre los IC. Estos valores son similares a 
Estudio de casos de bioinvasiones 
83 
 
los obtenidos por Cataldo et al. (2001) para las mismas épocas del año. El hecho de no 
haberse observado mortalidad a lo largo de la duración de los ensayos señala que el 
protocolo de trabajo seguido en este estudio es adecuado.  
Estos resultados son consistentes con lo observado en Norteamérica y Europa 
con la adhesión de Dreissena polymorpha y otros bivalvos infaunales (Baker & 
Hornbach 1997; Haag et al. 1993; Schloesser & Nalepa 1996; Schloesser et al. 1997; 
Sousa et al. 2011) en donde se han observado signos de inanición (Baker & Hornbach 
1997), mortalidad y estrés fisiológicos (Haag et al. 1993; Schloesser & Nalepa 1994; 
Sousa et al. 2011), entre otros. En el estudio de este capítulo, se observaron signos de 
estrés aún en períodos acotados de tiempo (máximo 60 días) y se observó que los 
individuos con baja tasa de adhesión (20% peso húmedo Limnoperna / peso húmedo 
Corbicula) responden de manera estadísticamente diferente a aquellos sin adhesión. 
Sin embargo, ningún individuo de C. fluminea murió debido al fouling. Observaciones 
hechas en el laboratorio (obs. pers.) (n = 10) mostraron que individuos de C. fluminea 
pueden  sobrevivir con altas tasas de adhesión por L. fortunei (130 % peso húmedo 
Limnoperna / peso húmedo Corbicula; tiempo de exposición = 228 días).  
Los ensayos realizados en este capítulo, pioneros en la Región Neotropical, 
permiten inferir un impacto negativo por adhesión de L. fortunei sobre los bivalvos 
nativos, similares a los observados en Norteamérica y Europa con D. polymorpha y los 
unionidos nativos, debido a las similitudes ecológicas entre ambas especies invasoras y 
entre las especies de bivalvos nativos (Boltovskoy et al. 2006; Darrigran 2002; 
Darrigran & Damborenea 2011; Karatayev et al. 2007b, 2010; Ricciardi 1998). La 
adhesión no es el único mecanismo por el que los bivalvos invasores bisados pueden 
impactar a los bivalvos nativos infaunales se ha observado en el Hemisferio Norte, 
altas tasas de mortalidad en poblaciones de uniónidos con bajas tasas de fouling por D. 
polymorpha (< 30%) (Strayer & Smith 1996). Una de las hipótesis planteadas ha sido la 
competencia por el recurso alimentario (Baker & Levinton 2003; Caraco et al. 1997), 
dado que D. polymorpha es un filtrador más efectivo que los unionidos (Higgins & 
Vander Zanden 2010; Pace et al. 2010; Strayer 1999; Strayer & Smith 1996). Este 
enfoque ya ha sido tratado en la interacción por el recurso alimentario entre D. 
polymorpha y los uniónidos nativos en Norteamérica (Strayer 1999). La interacción 
entre L. fortunei y las náyades de América del Sur podría ser analizada en este 
Estudio de casos de bioinvasiones 
84 
 
contexto, debido a las altas tasas de filtración del mejillón dorado  de ~ 30 ml mg-1 h-1, 
para individuos de 15 mm a 25ºC (Sylvester et al. 2005). Asimismo, las densidades que 
pueden alcanzar sus poblaciones (e.g. un estimado de 45 billones en el Embalse Río 
Tercero, Córdoba) (Boltovoskoy et al. 2009a), podrían disminuir sustancialmente la 
cantidad de recursos presentes para otros organismos bentónicos (Boltovskoy et al. 
2009a; Darrigran & Damborenea 2011). 
No existen estudios específicos sobre el impacto del mejillón dorado sobre 
bivalvos infaunales, y los casos observados de adhesiones han sido basados en pocos 
individuos (Mansur et al. 2003; Karatayev et al. 2010). Usualmente, se hace referencia 
al posible impacto negativo sobre la base de lo observado con D. polymorpha y los 
uniónidos nativos en Norteamérica, dadas las altas tasas de fouling observadas 
(Bowers & de Szalay 2004; Haag et al. 1993; Ricciardi et al. 1996, 1998; Schloesser & 
Nalepa 1994; Schloesser et al. 1996; Strayer & Smith 1996). Sin embargo, se ha 
reportado que D. polymorpha y distintas especies de uniónidos coexisten en Europa y 
en Norteamérica, incluso en altas densidades (Boeckman & Bidwell 2008; Burlakova et 
al. 2000; Nichols & Amberg 1999; Nichols & Wilcox 1997; Sousa et al. 2011). Más aún, 
se ha observado en Norteamérica recuperaciones de las densidades poblacionales de 
uniónidos a los niveles previos a la invasión de D. polymorpha (Strayer & Malcom 
2007). Basados en observaciones de drásticas disminuciones en las densidades de 
uniónidos (Schloesser & Nalepa 1994), sumado a observaciones hechas en laboratorio 
(Baker & Hornbarch 1997), se infirió a la adhesión de D. polymorpha como la causa. 
Los descensos observados en las densidades de uniónidos ocurrieron en la primera 
etapa de la invasión de D. polymorpha y su impacto puede cambiar a lo largo del 
proceso de invasión (Burlakova et al. 2000; Strayer & Malcom 2006, 2007; Strayer et 
al. 2011). Más aún, Sousa et al. (2011) mencionan que si bien la adhesión de D. 
polymorpha impacta a los uniónidos en Europa de igual forma que lo observado en 
Norteamérica (i.e. estrés fisiológico) y que la tasa de adhesión va en aumento, este 
impacto podría no ser tan severo como para la extinción de poblaciones locales (hecho 
aún no observado en el campo). Por esta razón, se debe ser cauto a la hora de 
extrapolar los resultados de estos ensayos al medio natural Burlakova et al. (2000) 
mencionan que aquellos bivalvos que pueden enterrarse completamente en el 
sustrato raramente se encuentran colonizados por D. polymorpha. Las observaciones 
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hechas en el laboratorio durante este trabajo de tesis, mostraron el mismo tipo de 
comportamiento (i.e. enterramiento) por parte de los ejemplares de Anodontites sp. y 
Diplodon sp. (n = 3). Además, se han observado (Maroñas, comm. pers.) en el campo 
individuos de los géneros Anodontites sp. y Diplodon sp. sin signos de fouling por parte 
de L. fortunei, en zonas pobladas por el mejillón dorado (Ensenada, La Plata). Si bien no 
sistemáticas, estas observaciones son complementarias con lo observado. 
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El estudio de las invasiones biológicas a nivel mundial se inicia con el libro Ecología de 
las invasiones de animales y plantas (Ecology of invasions by Animals and Plants) de 
Charles Elton (1958) y desde entonces, el número de publicaciones en este tópico ha 
ido incrementándose (Ricciardi & MacIsaac 2008). Como especies invasoras, tanto el 
estudio de Limnoperna fortunei o “mejillón dorado” (Figura 5.1) como Dreissena 
polymorpha o “mejillón cebra” (Figura 5.2) han seguido el mismo patrón de 
incremento a lo largo de los años.   
 
 
Figura 5.1 Número de publicaciones anuales halladas en ISI Web of Science®  desde 1989 hasta 
el 21 de mayo de 2011, con el tópico de búsqueda Limnoperna fortunei o golden mussel.  





















































































































D. polymorpha C. fluminea B
 
Figura 5.2 Número de publicaciones anuales halladas en ISI Web of Science®  desde 1989 hasta 
el 24 -5-2011, con los tópicos de búsqueda Dreissena polymorpha o zebra mussel y Corbicula 
fluminea o asian clam. A = publicaciones anuales; B = publicaciones acumuladas.  
 
Acerca de las invasiones biológicas, se ha mencionado que una vez establecidas 
se vuelven “un fenómeno para toda la vida” (Davis 2009), que afectan los procesos 
ecosistémicos (Strayer et al. 2006), cambian la estructura de las comunidades 
invadidas (Hedja et al. 2009) y alteran la diversidad genética de estas (Roman & Darling 
2007). Más específicamente, se hace referencia a que, los invasores dulciacuícolas, una 
vez establecidos, son prácticamente imposibles de erradicar (Byers et al. 2002; Myers 
et al. 2000); los invasores más dañinos son aquellos que suman funciones nuevas al 
ecosistema invadido (Parker et al. 1999; Ricciardi & Atkinson 2004) y entre estos, los 
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bivalvos en su carácter de ingenieros de ecosistemas (Gutierrez et al. 2003; Strayer et 
al. 1999), especialmente aquellos bivalvos introducidos (Sousa et al. 2009) y en 
particular L. fortunei (Darrigran & Damborenea 2011). Las invasiones del mejillón cebra 
en Norteamérica y Europa (Higgins & Vander Zanden 2010; Ricciardi 2007; Strayer 
2009, 2010) y el mejillón dorado en Sudámerica (Boltovskoy et al. 2006, 2009a; 
Darrigran 2002, 2010; Darrigran & Damborenea 2005, 2011; de Oliveira et al. 2006, 
2010a) son solo dos ejemplos emblemáticos.  
 Dentro de este contexto, Esler et al. (2010) mencionan que la diferencia 
existente entre el número de publicaciones realizadas en temas aplicados de control y 
manejo con respecto a aquellas publicaciones realizadas en investigación básica es 
desproporcionada, con una mayor incidencia de los trabajos hechos en investigación 
básica. Esto ha sido observado en otras áreas de la biología de la conservación (Briggs 
2006; Danielsen et al. 2003; Knight et al. 2008) y el fenómeno es particularmente 
manifiesto en el manejo de recursos acuáticos (Barmuta et al. 2011), en dónde los 
estudios en conservación y manejo son particularmente escasos (Abell 2002; Gherardi 
2006). Asimismo, Abell (2002) en una revisión de trabajos realizados sobre 
conservación, muestra que sólo un 7% tienen relación con ambientes dulciacuícolas. 
En este contexto, dadas las similitudes ecológicas (e.g. estilo de vida agregado, 
epifaunal, larvas plantónicas, ciclo de vida corto) entre L. fortunei y D. polymorpha se 
propone comparar a estas dos especies invasoras (EI) para determinar cuál presenta 
una mayor agresividad. Se examinan los artículos científicos publicados desde 1989 
(año en el que comenzó la invasión del mejillón cebra en Norteamérica) para evaluar 
en qué áreas temáticas se han hecho la mayoría de las investigaciones con tres EI 
dulciacuícolas: C. fluminea, D. polymorpha y L. fortunei. Si bien existen datos anteriores 
al año 1989, se utilizó éste año con fines comparativos por ser el año en el que la 
invasión de D. polymorpha en Norteamérica tomó relevancia (Herbert et al. 1989; 
Strayer 2009).  









5.2.1 Comparación entre los procesos de invasión de L. fortunei y D. 
polymorpha 
 
Se han comparado en la literatura estas dos especies, con respectos a sus 
características de vida (Karatayev et al. 2007b) y efectos sobre otras especies 
bentónicas (Karatayev et al. 2010). D. polymorpha se halla ampliamente distribuida en 
el este de los Estados Unidos (Strayer 2009) y se encuentra establecida en Inglaterra, 
Irlanda, España, Italia y Bielorusia, entre otros (Aldridge 2004, Binimellis et al. 2007, 
Burlakova et al. 2006; Pollux et al. 2003, Quaglia et al. 2008). Por su parte, L. fortunei 
se estableció en Hong Kong, Japón (Magara et al. 2001) y a lo largo de 
aproximadamente 3.000 km en Sudamérica, colonizando la Cuenca del Plata, además 
de la Cuenca de Guaíba (Brasil), sin existir conexión directa entre ambas. 
 Hay dos factores de particular importancia con respecto a estas dos EI y sus 
respectivos procesos de invasión. El primero de ellos es el relacionado a los factores 
ambientales que restringen la dispersión de las EI (Catford et al. 2009; Davis et al. 
2000). Estos han sido revisados en Darrigran et al. (2011) y en de Oliveira et al. (2011) 
para L. fortunei y en Karatayev et al. (2007b) para D. polymorpha. L. fortunei es más 
tolerante a la escasez de oxígeno y la poca disponibilidad de calcio que D. polymorpha, 
factores que se asumen como determinantes en el asentamiento de nuevas 
poblaciones de D. polymorpha (Bodamer & Bossenbroek 2008; Jones & Ricciardi 2005; 
Whittier et al. 2008), como así también tiene una mayor resistencia a la contaminación 
ambiental (Boltoskoy et al. 2006; Karatayev et al. 2009). A las predicciones acerca de 
su dispersión hacia el norte por parte de L. fortunei (Darrigran 2002; Ricciardi 1998) se 
suman dos modelos de dispersión que predicen un continuo avance de la especie en 
Sudamérica e incluso la factibilidad de que alcance Norteamérica en áreas inadecuadas 
para D. polymorpha (de Oliveira et al. 2010a, c). Sobre la base de su tolerancia a  los 
factores ambientales, L. fortunei sería una EI más agresiva que D. polymorpha. 
 El segundo de los factores a considerar, es el rol del ser humano en la 
dispersión de estas especies. Algunos autores aseguran que el fenómeno de las EI es 
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más humano que ecológico (McNeely 2006). Existen casos de estudio en los que de 
entre múltiples variables (ecológicas, ambientales, biológicas) la que determina el éxito 
(i.e. dispersión, establecimiento) de las EI es una variable socioeconómica (e.g. Lin et 
al. 2007; Pyšek et al. 2010; Pyšek & Hulme 2011; Simberloff et al. 2009b). Estos dos 
bivalvos invasores, nunca hubiesen alcanzado su actual distribución sin asistencia 
directa del hombre. Ambas especies combinan procesos naturales de dispersión con 
aquella dispersión a saltos mediados por el hombre (Boltovskoy et al. 2006) y para 
ambas especies es fundamental el rol que las pequeñas embarcaciones juegan en la 
dispersión aguas arriba o entre cuerpos de agua no interconectadas (Belz et al. en 
prensa; Bossenbroek et al. 2007). 
 El escaso conocimiento que las autoridades parecen tener acerca de la 
problemática de las EI (Ricciardi et al. 2011) y de la escasa regulación al respecto de las 
mismas en países en desarrollo (Nuñez & Pauchard 2010) favorecerían la dispersión 
del mejillón dorado.  
  
5.2.2 La invasión del mejillón dorado en el marco de la biología de 
las invasiones 
 
Para determinar cuáles fueron los campos en los que se priorizó el estudio del 
mejillón dorado se consideraron 90 publicaciones científicas en el periodo 1989-2011 
(ISI Web of Science®, visto el 21-5-2011 con el tópico de búsqueda Limnoperna 
fortunei OR golden mussel) y se las clasificó según la temática de estudio (Tabla 5.1; 
Figura 5.3). Lo mismo se observa para otras dos especies de bivalvos invasores, ambos 
extensivamente estudiados y considerados como invasores de alto impacto (sensu 
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Tabla 5.1 Clasificación para categorizar los estudios sobre bivalvos invasores. 1 Nagaya et al. 
2001; 2 Baker & Leveinton 2003; 3 Darrigran et al. 1998; 4 de Oliveira et al. 2006; 5 Pereyra et 
al. 2011; 6 Costa et al. 2008; 7 Wimbush et al. 2009; 8 Hallac & Mardsen 2001; 9 Darrigran 
2002; 10 Strayer 2009; 11 de Oliveira et al. 2010a. 
Tópico Descripción Ejemplos 
Experimental Trabajos realizados en laboratorio o a campo en 
condiciones controladas o semicontroladas 
1, 2 
Observacional Observación de algún fenómeno en las poblaciones 
naturales o de algún proceso (e.g. desarrollo 
embrionario) en laboratorio 
3, 4 
Aplicado Trabajos realizados en laboratorio o en campo, con algún 
objetivo específico (e.g. toxicidad de algún producto, 




Trabajos realizados con el fin de: controlar alguna/s 
población/nes de una EI; impedir su establecimiento en 
algún área de interés para la conservación; evaluar 
herramientas de conservación con EI; evaluar las especies 
afectadas por bioinvasiones. 
7, 8 
Revisión Revisión crítica sobre algún tópico de la EI (e.g. 
distribución y abundancia) o desarrollo de modelos 
teóricos o matemáticos 
9 - 10 










Numero de publicaciones  
Figura 5.3 Número de publicaciones anuales halladas en ISI Web of Science® desde 1989 hasta 
el 21 de mayo de 2011 con la búsqueda de Limnoperna fortunei o golden mussel. Ver tabla 5.1 
para más detalles sobre los tópicos.  
 
El análisis de la literatura publicada desde 1989 hasta la actualidad con L. 
fortunei,  D. polymorpha y C. fluminea muestra que el tópico más relevante para las 
tres especies ha sido el Observacional (tanto en el laboratorio como en el campo). En 
el caso de L. fortunei siguen en importancia los tópicos Revisión, Experimental y 
Aplicado (Figura 5.3); en el caso de C. fluminea y D. polymorpha siguen en número de 
publicaciones los tópicos Experimental, Revisión y Aplicado (Figura 5.4). El tópico con 
menor número de publicaciones ha sido el de Control y Manejo (Figuras 5.3 y 5.4). 
En relación con los países miembros del MERCOSUR en general y de Argentina 
en particular, con todos los cambios ecosistémicos que el mejillón dorado provoca 
(Darrigran & Damborenea, 2011) no deja de ser notoria la falta de programas de 
control. Como se mencionó, este hecho es un fenómeno mundial, que afecta a todo el 
estudio de las EI (Esler et al. 2010; Hulme 2003; Simberloff 2003, 2009a) en dónde las 
limitaciones a la hora de implementar programas de control son muchas, máxime en 
países en vías de desarrollo (Nuñez & Pauchard 2010). Sin embargo, esto no resultó 
obstáculo para el desarrollo exitoso de programas de control en países en vías de 
desarrollo (e.g. erradicación del vector de la malaria Anopheles gambiae en Brasil) 
(Simberloff 2003) y en aquellos denominados desarrollados (e.g. erradicación de 
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poblaciones de mejillones y algas introducidas) (Anderson 2005; Bax et al. 2002; 
Hopkins et al. 2011; Wimbush et al. 2009), aún en casos de especies ampliamente 
distribuidas. Así, la investigación sobre EI no debería ser guiada para resolver 
preguntas teóricas sobre el fenómeno de la invasión de una especie en particular, si no 
que tendría que estar orientada a buscar soluciones (e.g. técnicas de control) al 
problema de bioinvasiones en general (Buckley 2008; Simberloff 2003). Como se 
desarrolló en la introducción, se parte de la base de que las EI son un problema de 
conservación.  Aquellos que se muestran escépticos  sobre la problemática 
representada por las EI han sugerido que es difícil probar que éstas conlleven a la 
extinción de especies nativas (Davis 2003; Gurevitch & Padilla 2004), que la diversidad 
específica aumenta en lugar de disminuir (Rosenzweig 2001; Sax & Gaines 2003; Sax et 
al. 2002), que el fenómeno podría estar sobredimensionado (Davis et al. 2011; Sagoff 
2005; Warren 2007) o incluso orientado hacia aquellas EI más conspicuas y más 
fácilmente analizables (Davis 2009; Pyšek et al. 2006, 2008). Existen contrapartes para 
estos argumentos (e.g. Pyšek & Richardson 2010; Ricciardi 2004; Richardson et al. 
2008; Sax & Gaines 2008; Simberloff 2005, 2011b; Williams & Grosholz 2008) y no 
serán discutidos en detalle aquí. Sí destacaremos dos puntos importantes a tener en 
cuenta sobre las invasiones biológicas:  
1) Si bien es difícil probar que las EI conllevan a la extinción de las especies con 
excepción de depredadores vertebrados en islas oceánicas, (Sax & Gaines 2008), no es 
necesario que todas las EI conlleven a la extinción de especies para entender el 
fenómeno como un problema (Ricciardi et al. 2011). Aunque las EI no causen 
extinciones inmediatas, pueden propiciar procesos secundarios o sinérgicos que 
eventualmente causen la extinción de las especies (Brook et al. 2008; Maron et al. 
2006; Purvis et al. 2000), o pueden llevar a las distintas poblaciones hasta niveles en 
dónde no se alcance el mínimo viable poblacional (Downing et al. 2010). Por ejemplo, 
McGeoch et al. (2010) mencionan que en Europa la mayoría de las EI producen 
reducción en la biodiversidad y cambios en la estructura de los ecosistemas, pero muy 
pocas amenazan directamente a especies en peligro. Referente al caso mejillón 
dorado, Martin y Darrigran (1994) detallan el desplazamientos de gasterópodos con el 
asentamiento de L. fortunei, mientras que Darrigran et al. (1998), plantean la 
restructuración de la composición del bentos en el mismo lugar. 
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2) Que no todas las EI producen la extinción de especies, no debería ser el criterio 
determinante en el que fundar (o aplazar) la toma de decisiones sobre el control de las 
EI. El hecho de provocar alteraciones en un ecosistema, si lo es. Como se mencionó, los 
cambios ecosistémicos que ciertas EI pueden provocar son importantes, aún cuándo 
no está probado que conlleven a la extinción de especies, como el mejillón cebra en 
Norteamérica (Higgins & Vander Zanden 2010), el mejillón dorado en Sudamérica 
(Boltovskoy et al. 2009a; Darrigran & Damborenea 2011), o tantas otras EI en todo el 
mundo (Bergstrom et al. 2009; Croll et al. 2005; Maron et al. 2006; Melbourne et al. 
2007; O’Dowd et al. 2003; Sanders et al. 2003; Strayer 2009; Strayer et al. 2008; Vilà et 
al. 2010; Witte et al. 1992). El que las EI no hayan producido aún un impacto 
observable por el hombre en el ecosistema, no significa que no lo estén produciendo o 
que no lo vayan a producir, e incluso que la falta de evidencia positiva de impacto no 
significa per se evidencia de ausencia de impacto (Simberloff 2011a). 
 
 







Corbicula fluminea Dreisena polymorpha
 
Figura 5.4 Número de publicaciones anuales halladas en ISI Web of Science®  desde el año 
1989 hasta el  21-5-2011, con el tópico de búsqueda Dreissena polymorpha OR zebra mussel. 
Ver tabla 5.1 para más detalles de las referencias.  
 
En la Argentina, nada parece indicar que al problema de las EI en general se le 
otorgue la relevancia que posee. Y en particular no existe ningún tipo de programa 
para mitigar o disminuir la dispersión del mejillón dorado, como los planteados en 
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Brasil (da Costa Fernandes & Neto 2006) y, con el mejillón cebra, en algunas regiones 
de Estados Unidos (Mueting & Gerstenberger 2011) o en España (Durán Lalaguna & 
Anadón Marco 2008; Durán et al. 2010). Más aún, la resolución 376/97 de la Secretaría 
de Recursos Naturales y Desarrollo Sustentable (http://www.ambiente.gov.ar/, visto el 
29-7-11) se observa no sólo una tendencia a la derivación del problema hacia terceros 
sino la falta de una política para enfrentar el problema. 
 Sobre la base de lo expuesto se concluye que: es necesario mayor difusión y 
educación sobre la problemática de las EI en general y del mejillón dorado en 
particular (Darrigran et al. 2008) y mayor énfasis en la investigación directamente 
relacionada con el control y el manejo en el ambiente natural, cuáles son los 
principales vectores de distribución, cuáles son sus límites de tolerancia ambiental, 
que factores abióticos (e.g. contaminación del agua) o bióticos (e.g. depredación) 
podrían ayudar a limitar su dispersión, técnicas de control (e.g. remoción manual), 
entre otros. 





Capítulo VI  
 




















6.1 Discusión general 
 
6.1.1 El rol de las plantas generadoras de energía en la biología de 
las invasiones  
 
En este trabajo de tesis se han estudiado aspectos poblacionales de L. fortunei en la 
Central Hidroeléctrica Yacyretá (CHY) entre los años 1999 y 2001. Las densidades de 
larvas de esta especie invasora registradas en la CHY en 2010/2011 son mayores que 
las correspondientes al período considerado en este Trabajo de Tesis, por lo tanto se 
podría afirmar que esta invasión todavía se encuentra en una etapa de crecimiento 
exponencial o de “pánico” (G. Darrigran, Informe  Diagnosis de Situación de la 
población del Mejillón Dorado dentro de la CHY y Embalse, 2010-2011; inédito). 
Asimismo, las densidades de juveniles/adultos en los vanos de la misma Central 
encontrados en los años 2010/2011, no presenta diferencias significativas con las del 
período de esta tesis (G. Darrigran, op. cit.). 
Se determinaron diferencias en la densidad y en la biomasa de los individuos 
asentados en los distintos sectores de la CHY; asimismo, los valores de densidad 
máxima registrados (67.000 individuos / m2) fueron menores que los registrados 
previamente en otras instalaciones humanas invadidas (Boltovskoy & Cataldo 1999), 
todo lo cual pone de manifiesto la gran variabilidad que las poblaciones del mejillón 
dorado posee en los distintos sitios donde invade. Factores ambientales como la 
salinidad y el tipo de sustrato así como factores ligados a cada fenómeno de invasión 
(e.g. tiempo desde que ocurrió el asentamiento, asociación con factores 
antropogénicos) deben ser tenidos en cuenta a la hora de estudiar las poblaciones del 
mejillón dorado (Darrigran et al. 2011). 
 Asimismo, se ajustaron modelos de crecimiento individual teórico de von 
Bertalanffy a las distribuciones de frecuencia de tallas obtenidas en la CHY. Los valores 
de las constantes de crecimiento (k) determinados en la CHY fueron mayores que los 
obtenidos en un área de clima templado (Maroñas et al. 2003) y menores que los 
hallados en un área de clima subtropical (Belz et al. 2010). Estas variaciones estarían 
relacionadas con el efecto regulador de la temperatura en el crecimiento de los 




bivalvos en general (Galbraith & Vaughn 2009) y del mejillón dorado en particular 
(Darrigran et al. 1999). 
Los embalses en general, generan un entorno diferente, estable y con un 
elevado grado de disturbio ambiental y actividad humana, lo que facilita y promueve el 
establecimiento y dispersión de EI. Esto se ha descripto en los Estados Unidos para 
distintos organismos (crustáceos, peces, algas, moluscos) (Havel & Medley 2006; Havel 
et al. 2005; Johnson et al. 2008) y para peces tanto en Brasil (Espínola et al. 2010) 
como en España (Clavero & Hermoso 2011). En la Argentina los estudios se han 
concentrado en las características de una especie dentro del ambiente humano 
invadido (Boltovskoy et al. 2009a; Darrigran et al. 2007a). Tampoco existen estudios 
que determinen cómo afectan los embalses a los moluscos invasores en general. En el 
embalse de la CHY no solo está presente el mejillón dorado (ver Capítulo 3) sino 
también el caracol invasor Melanoides tuberculata (Müller, 1774) (Rumi et al. 2006) y 
la almeja asiática C. fluminea (Meichtry de Zaburlín et al. 2010). La hipótesis de que 
dos (o más) EI tengan efectos facilitadores en el establecimiento de una nueva EI en 
una región dada fue formulada por Simberloff & von Holle (1999). Un fenómeno de 
estas características podría  ocurrir en la CHY.  
 En cuanto al rol de la CHY en la invasión del mejillón dorado, cabe considerar la 
posibilidad de que la CHY funcione como un peldaño (stepping stone) (Apte et al. 
2000), una instancia que le permita a la especie establecer una población estable que 
funcione como fuente de propágulos para seguir dispersándose aguas arriba; del 
mismo modo, la población en la CHY permite una continua dispersión de larvas aguas 
abajo, siguiendo el modelo propuesto por Boltovskoy et al. (2006) para L. fortunei. Esto 
es importante porque el enfoque de manejo debería estar en controlar la dispersión 
de las larvas, máxime cuando estas son uno de los principales mecanismos de 
dispersión de la especie (Belz et al. en prensa). En cuanto al manejo del mejillón 
dorado en instalaciones humanas, Boltovskoy et al. (2009a) propusieron como mejor 
opción el control de los individuos juveniles, y si bien esto no debería descartarse, la 
situación requiere estudios más detallados y particulares a cada caso. Intentar 
controlar las larvas (Capítulo 4) o los juveniles (Bolvotskoy et al. 2009a) podría ser una 
buena estrategia para los organismos dentro de la CHY, pero dada las limitaciones en 
el uso de técnicas químicas en grandes extensiones de agua, o del escaso conocimiento 




que se tiene del comportamiento del mejillón dorado en períodos de tiempo extensos 
(i.e 5 – 10 años) en cuanto a su dinámica poblacional y ciclos reproductivos, encontrar 
una metodología única que funcione para controlar la invasión parece una utopía. 
  
 6.1.2 El uso de biocidas en el control de especies invasoras 
 
En este estudio se ha podido evaluar la efectividad de distintos productos de origen 
vegetal como biocidas contra el mejillón dorado. Tanto los productos derivados de los 
taninos del quebracho colorado (ECOTEC®-UA, ECOTEC®-L y ECOTEC®-MC) como la 
solución derivada del aceite de Nim mostraron ser efectivos contra larvas del mejillón 
dorado en exposiciones de 24 h. Las Concentraciones letales 50 (CL50) obtenidas para 
estadios larvales del mejillón dorado con los productos ECOTEC® no mostraron 
superposición con las CL50 obtenidas para especies no blanco; la CL50 obtenida con la 
solución de aceite de Nim mostró superposición con las especies no blanco Daphnia 
magna y Cnesterodon decemmaculatus. Sobre la base de estos resultados se 
recomienda la utilización de estos productos solo en sistemas cerrados en 
instalaciones humanas.  
 Se obtuvieron CL50 para los individuos adultos del mejillón dorado con 
exposiciones de 168 h (productos ECOTEC®) y 72 h (solución de Nim). Estos tiempos 
son menores que los necesarios para lograr mortalidad con hipoclorito de sodio, tanto 
para L. fortunei (Cataldo et al. 2003; Morton et al. 1976) como para otras especies de 
bivalvos adherentes: D. polymorpha (van Benschoten et al. 1995), Mytilus edulis (Lewis 
1985) y Perna perna (Rajagopal 1997). Sobre la base de estos resultados, se reafirman 
los estudios derivados del aceite de Nim, con el fin de hallar un biocida orgánico que 
sea a la vez ambientalmente amigable y económicamente rentable (Qian et al. 2010). 
En este trabajo de tesis, no se han llevado a cabo, por no estar considerados 
entre los objetivos, estudios en el campo para contrastar los resultados de estos u 
otros productos como métodos de control. No obstante, a continuación se señalan 
algunas razones para realizar estos estudios de campo:  
 
1. No existen programas nacionales o regionales para evitar la dispersión 
del mejillón dorado a pesar de que las advertencias sobre la misma son 




varias (Darrigran 2002; de Oliveira et al. 2010a; Ricciardi 1998). El único 
intento para evitar la dispersión de L. fortunei ha sido realizada 
localmente y con la utilización de cloro (Rolla & Mota 2010). Los efectos 
de este tratamiento sobre la biota de los sitios en donde se llevó a cabo 
no han sido declarados (Rolla & Mota 2010), por lo tanto este 
tratamiento no sería aconsejable.  
  
2. El uso de biocidas como mecanismo de control en aguas continentales 
presenta serios problemas: dilución de la dosis, adaptación de la especie 
objetivo a las sustancias tóxicas, opinión pública en contra (Myers et al. 
2000; Thresher & Kuris 2004). No obstante, su utilización debería 
evaluarse con mayor detalle. Por ejemplo, se utiliza Rotenona contra 
invasiones de peces dulciacuícolas, un tóxico que es muy efectivo pero 
poco selectivo (Britton et al. 2008; Hein et al. 2007), como también 
químicos lampricidas en los grandes lagos de Norteamérica para 
controlar la invasión de la lamprea marina (Petromyzon marinus) 
(Linneaus, 1758), con un 90% de reducción poblacional de la lamprea 
(Lupi et al. 2003; Vander Zanden et al. 2010). Las erradicaciones de dos 
especies introducidas, el mejillón estriado, Myilopsis sallei (Recluz, 
1849), en Darwin, Autralia, y el alga asesina, Caulerpa taxifolia (Vahl, 
1817), en Florida, USA, se llevaron a cabo utilizando cloro y sus 
derivados (Anderson 2005; Bax et al. 2002), los cuales son altamente 
tóxicos (Mackie & Claudi 2010). Más aún, los intentos por controlar 
tanto al mejillón dorado (Rolla & Mota 2010), como al mejillón cebra 
(Strayer 2009) en aguas abiertas mediante el uso de biocidas, han sido 
realizados con la utilización de cloro. En estos casos, la problemática de 
usar tóxicos fue considerada de menor impacto que la alternativa: 
perder la oportunidad de controlar una población de una especie 
introducida. Sin embargo, es necesario mencionar que debe analizarse 
cuidadosamente en cada caso de introducción antes de recomendar 
cualquier medida de manejo.  
 




Cabe señalar que para el control del mejillón dorado en instalaciones humanas, 
no existe una única técnica generalizada, por el contrario, se requiere de una 
combinación de tratamientos (Darrigran 2010; Darrigran & Damborenea 2006c; 
Darrigran & Pereyra en prensa). Con estos se considera a cada toma de agua a tratar 
en particular, separándolas por secciones, dada la complejidad y funcionalidad de las 
mismas, para poder decidir la secuencia de técnicas de control a utilizar. La aplicación 
de un biocida es una opción más a aplicar dentro del sistema, existiendo otras 
alternativas (e.g. remoción mecánica, anoxia, tratamiento con calor) (Darrigran 2010; 
Perepelizin & Boltovskoy 2011a, b). En vista de esto, es necesario pasar a una nueva 
etapa en los ensayos con productos biocidas. Hasta ahora, o se realizaron ensayos en 
medios estáticos (Cataldo et al. 2003; Darrigran & Damborenea 2001; Pereyra et al. 
2011; este estudio) o se aplican medidas de control a puertas cerradas (Mackie & 
Claudi 2010). Se necesita una mayor integración entre las partes involucradas: 
personal científico capacitado trabajando en las instalaciones de forma organizada, 
periódica y constante que permita evaluar la efectividad de lo estudiado en el 
laboratorio, para que la información así obtenida no se convierta en un mero ejercicio 
académico (Shanley & López 2009).  
Finalmente, como se mencionó para el caso de las instalaciones humanas 
invadidas, el uso de biocidas es un mecanismo posible a utilizar en estas. El mismo 
debería ser evaluado en cada caso en particular y combinado con otras técnicas (e.g. la 
remoción mecánica) (Wimbush et al. 2009) dentro de un programa regional de 
monitoreo y control del mejillón dorado. Ese programa no existe aún, pero las razones 
para esto quizá deban buscarse por fuera de la biología (i.e. sociales, económicas o 
políticas) (Darrigran 2008).  
 
6.1.3 Interacción entre dos bivalvos invasores: Limnoperna fortunei 
y Corbicula fluminea 
 
Los resultados alcanzados en este trabajo demuestran que L. fortunei produce 
un estrés por fouling en C. fluminea, con una adhesión del 50 % (Peso húmedo 
Limnoperna / Peso húmedo Corbicula). Este estudio ha sido el primero realizado en 




este aspecto. Debe considerarse que estos resultados difícilmente sean extrapolables a 
otras especies del ecosistema (Darrigran et al. 2011). Sin embargo, hay que considerar 
lo observado en los ensayos realizados en este trabajo de tesis doctoral y por lo 
observado en Norteamérica en relación al impacto de D. polymorpha sobre los 
unionidos nativos (Baker & Hornbach 1997, 2000; Ricciardi 2004; Ricciardi et al. 1996; 
Schloesser & Nalepa 1994) es posible que L. fortunei impacte a los bivalvos infaunales 
nativos de manera similar a como lo hace con C. fluminea (Karatayev et al. 2010). 
 Cabe considerar al menos una observación acerca de la dinámica poblacional 
de estas dos EI: la posibilidad de un efecto positivo de una de estas especies sobre la 
otra, o de ambas entre sí. Se han reportado casos de fouling de L. fortunei sobre C. 
fluminea (Darrigran 2002; Karatayev et al. 2007a; Mansur et al. 2003). Mansur et al. 
(2003) incluso hacen referencia al elevado número de individuos de L. fortunei 
adheridos sobre individuos de C. fluminea (Mansur et al. 2003). Sin embargo, no se 
hace referencia al número de especímenes de C. fluminea con mejillones en relación al 
número de C. fluminea presentes. Karatayev et al. (2007a) mencionan porcentajes muy 
bajos de fouling de L. fortunei sobre C. fluminea (1-2%). De forma semejante, no se han 
reportado gran número de ejemplares de D. polymorpha adheridos a C. fluminea, a 
pesar de que coexisten en gran parte de su distribución en Europa y Norteamérica 
(Bachmann et al. 1997; Karatayev et al. 2005, 2007a). Así, podría existir un efecto 
facilitador por parte de C. fluminea sobre L. fortunei (o a la inversa) o bien, un 
fenómeno de invasional meltdown (Simberloff & Von Holle 1999), el cual implica un 
efecto sinérgico entre dos (o más) EI (Simberloff 2006). Se ha documentado este 
fenómeno en algunas invasiones a nivel mundial (Grosholz 2005; O’Dowd et al. 2003; 
Relva et al. 2009; Ricciardi 2001; Simberloff 2006) y en particular se cree que es más 
frecuente en ecosistemas acuáticos que terrestres (Gherardi 2007; Ricciardi 2005). 
Tanto L. fortunei (Darrigran & Damborenea 2011) como C. fluminea (Sousa et al. 
2008a, 2009) son considerados ingenieros de ecosistemas y como tales, afectan la 
disponibilidad de los recursos y la estructura física de los cuerpos de agua invadidos, 
pudiendo generar ambientes más susceptibles a ser invadidos, de otra forma 
inaccesibles para las EI. Se ha observado que tanto L. fortunei como C. fluminea 
favorecen el asentamiento de distintos invertebrados, tanto nativos como exóticos 
(Darrigran et al. 1998; Karatayev et al. 2010; Sardiña et al. 2008; Sylvester et al. 2007a; 




Werner & Rothhaupt 2008). Callil (2008) ha sugerido que la presencia de L. fortunei en 
Brasil se ve favorecida por la ocurrencia previa de C. fluminea. Belz et al. (en prensa) 
demostraron que tanto para L. fortunei como para C. fluminea la dispersión 
antropogénica es más importante que la natural. Así, C. fluminea y L. fortunei 
coexisten en la cuenca del plata, y siendo que se asume que L. fortunei llegó a Japón 
como contaminante biológico de ejemplares de C. fluminea introducidos para 
consumo (Magara et al. 2001), se puede hipotetizar que lo mismo podría ocurrir en 
Sudamérica. Así, un fenómeno de invasional meltdown puede ocurrir. Se necesitan 
estudios en campo para contrastar esta hipótesis (i.e. efectos sinérgicos de una EI 
sobre otra EI), teniendo en cuenta además que las relaciones positivas (i.e. facilitación, 
mutualismo) en los ecosistemas acuáticos son más comunes de lo que normalmente se 
asume (Hay et al. 2004). 
Hay que considerar que tanto L. fortunei como D. polymorpha muestran gran 
solapamiento en sus áreas de distribución con C. fluminea (Darrigran 2002; Mansur et 
al. 2003; Sousa et al. 2008a; Karatayev et al. 2005, 2007a) y sin embargo no se han 
reportado el efecto que estas especies puedan tener unas en otras. Tampoco se han 
reportado infestaciones masivas de D. polymorpha sobre C. fluminea, como si se lo ha 
hecho con especies nativas de bivalvos (Ricciardi et al. 1996, 1998; Schloesser & 
Nalepa 1994). Karatayev et al. (2007a) han propuesto la posible coexistencia de estas 
tres especies en un lago hipotético en dónde C. fluminea ocuparía las áreas de 
sedimentos blandos y con buena oxigenación, L. fortunei ocuparía las zonas con alta 
contaminación orgánica e hipoxia periódica y D. polymorpha dominaría la zona litoral, 
adherido a las macrófitas. Debido a que la dispersión de L. fortunei continua en 
aumento en Sudamérica (de Oliveira et al. 2010a), se ha señalado que podría alcanzar 
Norteamérica (Darrigran 2002; de Oliveira et al. 2010a; Ricciardi 1998) y Europa 
(Darrigran, 2002). Por lo tanto, la predicción hecha por Karatayev et al. (2007a) parece 
posible. 
 La hipótesis de invasional meltdown debería tenerse en cuenta, ya que en el 
caso de que estos bivalvos introducidos tengan efectos facilitadores o sinérgicos entre 
sí podrían acelerar la degradación de los ecosistemas invadidos (Simberloff & Von 
Holle 1999) o acelerar la dispersión de estas especies en Sudamérica. Corbicula 
fluminea es una EI bien establecida en Europa (Sousa et al. 2008a) y bien podría 




facilitar la llegada de otros invasores, como el mejillón dorado, a los ecosistemas 




En este trabajo de tesis se estudiaron varios aspectos de la invasión de Limnoperna 
fortunei en la Argentina, tanto en ambientes humanos invadidos como en el fouling 
sobre bivalvos en cuerpos de agua naturales o semi-naturales. Sobre la base de lo 
realizado en este trabajo de tesis, se puede concluir que: 
 El crecimiento de la población e individual del mejillón dorado en un 
ambiente humano invadido posee una gran variabilidad espacial. Se 
observaron diferencias significativas entre distintos sectores de la 
Central Hidroeléctrica Yacyretá, tanto en las densidades como en la 
biomasa total alcanzadas. El sector extremo de la margen izquierda de 
la CHY sería un sitio que permite el asentamiento de individuos juveniles 
mientras que en el sector central se asentarían los individuos de mayor 
tamaño (≥ 15 mm). Las diferencias en la biomasa media observada 
pueden ser explicadas por una mayor densidad de individuos de mayor 
tamaño en el sector central de la CHY. 
 Los modelos de crecimiento individual de von Bertalanffy ajustados para 
Limnoperna fortunei tuvieron constantes de crecimiento mayores que 
los ajustados en un área de clima templado e inferiores a los obtenidos 
en un área de clima subtropical.  
 Los biocidas de origen orgánico ensayados mostraron una mayor 
efectividad contra estadios larvales que contra estadios adultos. El 
preparado con aceite de Nim mostró toxicidad aguda a las 
concentraciones ensayadas con larvas, por lo que su utilización en aguas 
abiertas se desaconseja; los preparados de taninos no mostraron 
superposición entre los rangos de concentraciones utilizados con larvas 
y las especies no blanco ensayadas. Los productos mostraron ser 
efectivos con adultos a 168 h (preparados de taninos) y 72 h (solución 




de aceite de Nim), por lo que se presentan como una alternativa viable 
para sistemas cerrados. 
 L. fortunei produce estrés fisiológico en C. fluminea por fouling con un 
porcentaje de adhesión del 50% (Peso húmedo Limnoperna / peso 
húmedo Corbicula). En las condiciones ensayadas, no se produjo 
mortandad. De la literatura consultada, emergen dos preguntas: a) ¿Es 
el fouling el principal mecanismo por medio del cual L. fortunei impacta 
sobre C. fluminea, u otras especies de bivalvos infaunales? b) ¿Es 
posible que la relación entre L. fortunei y C. fluminea sea positiva (i.e. 
facilitación, invasional meltdown) en lugar de negativa (i.e. 
interferencia, competición)?  
 El estudio de la bibliografía sobre invasiones en general y de C. fluminea, 
D. polymorpha y L. fortunei en particular, mostró un mayor énfasis en el 
estudio del problema de las EI y un menor énfasis en controlar / 
combatir las invasiones. En el caso del mejillón dorado, esto puede 
deberse más a problemas humanos (económicos, sociales, políticos) que 
biológicos. Se recomienda: a) mayor difusión de la problemática de las 
EI en general, y de L. fortunei en particular; b) direccionar las futuras 
investigaciones con el mejillón dorado a objetivos que ayuden a mitigar 
o controlar el problema (e.g. factores que determinan el 
establecimiento o la dispersión de la especie, niveles umbral a los cuales 
es posible controlar / erradicar las poblaciones, variabilidad espacio-
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Anexo I  
 
Distribución de frecuencia de tallas para las muestras analizadas en el capítulo III a las 
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Figura I.2 Muestreadores E2 
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